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Los lodos o biosólidos son residuos orgánicos de origen biológico, que se originan en los 
procesos de depuración de los efluentes domiciliarios. Su correcta gestión es, en la actualidad, 
uno de los mayores desafíos en el marco del desarrollo sustentable de las grandes ciudades. 
Desde el punto de vista ecológico y económico, el aprovechamiento agrícola de biosólidos es 
uno de los destinos más aceptables, pero pueden presentar concentraciones variables de 
ciertos elementos traza (ET) potencialmente tóxicos, que reaccionan con los componentes del 
suelo, distribuyéndose entre fracciones con distinta disponibilidad. El objetivo general de este 
trabajo fue determinar la capacidad fitorremediadora de Cu y Zn que presenta una especie 
nativa sudamericana, la Discaria americana, en un Hapludol típico de textura arenosa 
enmendado con biosólido (SB) o biosólido enriquecido con sus propias cenizas (SZ). Se analizó el 
efecto de dosis crecientes de B o Z sobre parámetros de germinación de D. americana 
comparado con raigrás (Lolium perenne L.), sin observarse efectos fitotóxicos en ninguna de las 
dos especies. Al evaluar la influencia de la actividad radical de la D. americana y del raigrás 
sobre la distribución de Cu y Zn entre las distintas fracciones edáficas en un suelo de textura 
arenosa enmendado con biosólidos o biosólido enriquecido con sus propias cenizas, se observó 
una redistribución de ambos elementos al cabo de 180 días. La actividad radical de ambas 
especies favoreció el pasaje de ambos elementos a formas de menor biodisponibilidad, 
estrechamente relacionado con el pH edáfico. La D. americana presentó síntomas de 
fitotoxicidad en SB entre los días 120-130, presentando una elevada concentración de Cu tanto 
en biomasa aérea como radical. Estos resultados pueden estar relacionados con las elevadas 
dosis de enmienda utilizada. Dichos síntomas no se manifestaron en SZ, evidenciando que la 
matriz inorgánica de los biosólidos fue capaz de retener ET en formas de menor 







Os lodos ou biosólidos son residuos orgánicos de orixe biolóxica, orixinados nos procesos de 
depuración dos efluentes domiciliarios. A súa correcta xestión é, na actualidade, un dos maiores 
desafíos no marco do desenvolvemento sostible das grandes cidades. Dende o punto de vista 
ecolóxico e económico, o aproveitamento agrícola dos biosólidos é un dos destinos máis 
aceptables, pero poden presentar concentracións variables de certos elementos traza (ET) 
potencialmente tóxicos, que reaccionan cos compoñentes do solo, distribuíndose entre 
fraccións con distinta dipoñibilidade. O obxectivo xeral deste traballo foi determinar a 
capacidade fitorremediadora de Cu e Zn que presenta unha especia nativa sudamericana, a 
Discaria americana, nun Hapludol típico de textura areosa enmendado con biosólido (SB) ou 
biosólido enriquecido coas súas propias cinzas (SZ). Analizouse o efecto de doses crecentes de B 
ou Z sobre parámetros de xerminación de D. americana comparado co raigrás (Lolium perenne 
L.), sen observarse efectos fitotóxicos en ningunha das dúas especies. Ó evaluar a influencia da 
actividade radical da D. americana e do raigrás sobre a distribución de Cu e Zn entre as distintas 
fraccións edáficas nun solo de textura areosa enmendado con biosólidos ou biosólido 
enriquecido coas súas propias cinzas, observouse unha redistribución de ambos elementos ó 
cabo de 180 días. A actividade radical de ambas especies favoreceu a pasaxe de ambos 
elementos a formas de menor biodispoñibilidade, estreitamente relacionada co pH edáfico. A D. 
americana presentou síntomas de fitotoxicidade en SB entre os días 120-130, presentando unha 
elevada concentración de Cu tanto en biomasa aérea como radical. Estes resultados poden estar 
relacionados coas elevadas doses de enmenda utilizada. Estes síntomas non se manifestaron en 
SZ, envidenciando que a matriz inorgánica dos biosólidos foi quen de reter ET en formas de 








Biosolids are an organic waste of biological origin, produced in domestic wastewater treatment 
plants. At present, their correct management is one of the biggest challenges in the framework 
of the sustainable development of big cities. Its agricultural use is one of their most accepted 
fates from an ecological and economic point of view. However, they may have varying 
concentrations of certain potentially-toxic trace elements (TE), which react with the soil 
components, being distributed within fractions with different bioavailability. The general 
objective of this work was to determine the phytoremediation capacity of Cu and Zn of a South 
American native species, the American Discaria (Discaria americana), in a typic Hapludol with 
sandy texture amended with biosolids (SB) or biosolids enriched with their own ashes (SZ). The 
effect of increasing doses of B or Z on germination parameters of D. americana compared with 
ryegrass (Lolium perenne L.) was analysed, without observing phytotoxic effects in either of the 
two species. After 180 days, a redistribution of Cu and Zn between the different edaphic 
fractions in a sandy soil amended with biosolids or biosolid enriched with its own ashes as a 
result of the radical activity of D. americana and ryegrass was observed. The radical activity of 
both species favoured the passage of both elements to lower bioavailability forms, closely 
related to soil pH. Between days 120-130, D. americana presented symptoms of phytotoxicity in 
SB, and a high concentration of Cu in both aerial and radical biomass. These results may be 
related to the high dose of amendment used. These symptoms did not manifest in SZ, indicating 
that biosolids´ inorganic matrix was capable of retaining ET in less bioavailable forms. D. 
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1.1 Residuos  
El manejo sustentable de residuos adquirió una destacada importancia en los últimos años 
a nivel mundial (Carvalho et al., 2012; Mirdar Harijani et al., 2017). La acumulación 
incontrolada de residuos de distinto origen es una problemática urbana y pecuaria, que no 
solo constituye un problema de disposición, sino que puede provocar problemas en el 
medio ambiente al favorecer la existencia y propagación de vectores, a la vez de producir 
contaminación de suelos, aire y cuerpos de agua (Rangel, 2011; Singh et al., 2018). 
El término residuo se aplica a todo aquel material generado por las actividades de 
producción y consumo, que no presenta ningún valor económico en las condiciones 
particulares de tiempo y lugar en el que se han producido, y que es preciso recoger y 
tratar por razones de salud o de contaminación ambiental para evitar ocupaciones 
innecesarias de espacio o, simplemente, por motivaciones estéticas (Pírez y Gamallo, 
1994). Esta definición hace un claro énfasis en su falta de valor económico. Sin embargo, 
los residuos pueden considerarse desde dos ópticas diferentes: como desechos que deben 
ser eliminados ó como fuente de materiales potencialmente reciclables. La tendencia 
mundial es considerar a los residuos como un recurso del que se pueden extraer 
materiales para el reciclado o para obtener energía. En los últimos años, los países más 
desarrollados impulsaron nuevas tecnologías y procesos que transformen los residuos en 
materia prima secundaria o nuevos productos en vez de ser enterrados en rellenos 
sanitarios. 
Los residuos urbanos son aquellos residuos que se generan debido a las actividades 
desarrolladas en los núcleos urbanos o en sus zonas de influencia. Entre los residuos 
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urbanos se encuentran los efluentes domiciliarios, que están constituidos por una mezcla 
variada de sustancias y microorganismos que provienen de los sanitarios, piletas de 
cocina, y lavarropas, entre otros. Alrededor del 10% de los efluentes domiciliarios es 
tratado en plantas depuradoras. El resto es vertido a cuerpos de agua sin tratamiento 
previo, originando su contaminación. 
Los efluentes domiciliarios generados en el Área Metropolitana de Buenos Aires (AMBA), 
compuesto por la Ciudad Autónoma de Buenos Aires y el Gran Buenos Aires, Argentina, 
confluyen a la Planta de Pretratamiento ubicada en la localidad de Berazategui y a la 
planta depuradora ubicada en San Fernando, provincia de Buenos Aires (Figura 1.1). 
La mayoría de los procesos de depuración de efluentes producen partículas sólidas 
sedimentables y decantables, constituidas por minerales inertes y materia orgánica (lábil y 
estable) sobre los que se adsorben sales minerales y algunos patógenos (bacterias, 
parásitos, etc.) presentes en los efluentes (Wang et al., 2021). Estas partículas se separan 
del agua y forman un lodo biológicamente inestable, con alto contenido de humedad, 
denominado barro. La estabilización de los barros mediante procesos físicos, químicos o 
biológicos y/o higienización genera un subproducto orgánico denominado biosólidos. La 
creciente producción de estos residuos orgánicos presenta una especial relevancia tanto 
por su volumen como por la incomodidad y dificultad de su manejo. 
Como principal característica, los biosólidos presentan una elevada concentración de 
materia orgánica estable (Torri et al., 2003), macro y micronutrientes (Sharma et al., 2017; 
Athamenh et al., 2018; Torri et al., 2017) en concentraciones muchas veces superiores a 
los tradicionales abonos orgánicos (Wang, 1997). La búsqueda de un destino sustentable 








Figura 1.1: Vista aérea de A. Planta de pretratamiento, ubicada en la localidad de Berazategui, B. 
planta Depuradora Norte, ubicada en San Fernando, Buenos Aires, Argentina. 
 
Es esperable que, como en el resto del mundo, el número de plantas depuradoras y de 
domicilios conectados a la red cloacal se incremente en la Argentina en un futuro cercano. 
Debido a que los volúmenes de biosólidos se incrementarán con el aumento poblacional 
atendido por redes cloacales, la incineración sería un método alternativo de tratamiento, 
siendo su característica principal la reducción de volumen y la obtención de energía 
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(Wang, 1997). Sin embargo, el residuo inorgánico obtenido no es apropiado para ser 
aplicado directamente a sistemas agrícolas. Numerosos trabajos revelaron ciertas 
desventajas que surgen del uso de cenizas puras como enmiendas. La más comúnmente 
citada es la toxicidad salina, ya que en el residuo se concentran elementos traza y 
halógenos (Bache y Lisk, 1990; Carlson y Adriano, 1993, Kelessidis y Stasinakis, 2012) y se 
pierden los beneficios aportados por la materia orgánica. 
Una alternativa de uso agrícola de estas cenizas sería su mezcla con biosólidos. La matriz 
del biosólido actúa como una superficie adsorbente de los elementos traza en los suelos 
que han sido adicionados con dicha enmienda (Corey et al., 1987; Hooda y Alloway, 1993; 
Torri, 2001), reteniendo estos elementos en formas de baja biodisponibilidad (Torri y 
Lavado, 2008 a y b). Cabe destacar que la incineración de biosólidos sólo se realiza en 
Argentina con fines científicos. 
1.2  Los elementos traza y los agroecosistemas  
Los elementos traza (ET) se definen como aquellos elementos que se encuentran en baja 
concentración en la naturaleza, en general, y en los tejidos vegetales, en particular, 
usualmente en concentraciones inferiores a 100 mg kg-1 (Hooda, 2010; Kabata-Pendias, 
2011). Según su actividad biológica, los elementos traza se pueden dividir en esenciales y 
no esenciales. 
Los micronutrientes son elementos traza esenciales para el crecimiento y la reproducción. 
Hasta el momento, se ha demostrado la esencialidad de ocho micronutrientes en todas las 
especies vegetales: boro (B), cloro (Cl), cobre (Cu), hierro (Fe), manganeso (Mn), 
molibdeno (Mo), níquel (Ni) y cinc (Zn) (Torri et al., 2005). Existen otros elementos traza 
que actúan en el metabolismo vegetal de manera no específica, denominados nutrientes 
funcionales debido a que no intervienen en reacciones bioquímicas conocidas. Entre ellos 
se puede mencionar el cadmio (Cd), plomo (Pb), silicio (Si) y vanadio (V). Otros elementos 
traza, como sodio (Na) o silicio (Si), únicamente cumplen funciones en ciertas especies 
vegetales, mientras que otros ET son esenciales para los animales, como el cobalto (Co), 
iodo (I), Mo y selenio (Se). Por otro lado, elementos como arsénico (As), bismuto (Bi), Cd, 
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Cu, cromo (Cr), estaño (Sn), mercurio (Hg), Pb y Zn, entre otros, son tóxicos para los 
vegetales y los animales cuando se encuentran por encima de determinados niveles (Torri 
et al., 2015). 
El contenido total de elementos traza en los suelos prístinos depende de la naturaleza de 
los procesos geoquímicos, de las características del material parental y su pedogenésis 
(Adriano, 2001). Existe asimismo un ingreso neto de elementos traza al sistema suelo-
planta a través de diversos procesos naturales (emisiones volcánicas, aerosoles marinos, 
deposición de polvo atmosférico) o antropogénicos (fertilización, aplicación de abonos 
orgánicos, productos fitosanitarios, residuos y vertidos industriales, polución industrial, 
minera y urbana, entre otros). Cuando el origen de los ET es antropogénico, el principal 
problema es su acumulación en los primeros cm de profundidad de los suelos, donde las 
interacciones con las raíces de las especies vegetales son máximas. 
Cuando los elementos traza ingresan al suelo, sufren una serie de reacciones, básicamente 
disolución/precipitación, adsorción/desorción, complejación, e inclusión en minerales a 
través de la formación de soluciones sólidas, que determinan su distribución entre los 
diversos compartimentos edáficos (Parkpain et al., 1998; Madrid, 1999). A su vez, ciertas 
propiedades del suelo como el pH, la textura y el contenido y calidad de la materia 
orgánica son factores que determinan las formas y la biodisponibilidad de estos elementos 
en los suelos (Alloway, 1995; Weng et al., 2001). Las formas químicas de los ET en el 
material incorporado también pueden determinar su destino en los suelos (Luo y Christie, 




Figura 1.2. Ciclo de los elementos traza en los suelos (adaptado de Torri et al., 2015). Procesos: 1-
meteorización, 2- desorción, 3- adsorción, 4-disolución, 5-precipitación, 6- mineralización, 7- 
metabolización/inmovilización, 8-adsorción, 9-mineralización, 10-complejación, 11-
metabolización, 12- disociación, 13-absorción, 14- mineralización, 15- incorporación, 16- ingreso a 
la cadena trófica, 17-descomposición y mineralización. 
 
Si la biodisponibilidad edáfica de ciertos ET es elevada, podría afectar la población o 
actividad de los microorganismos edáficos (McGrath et al., 1995) y la productividad de los 
suelos, al producir la inhibición de ciertos procesos metabólicos, llegando inclusive a 
alcanzar niveles fitotóxicos (Berti y Jacobs, 1996).  
1.3 El suelo, un recurso no renovable 
El suelo es una parte fundamental del ecosistema, ya que es el hábitat de los seres 
humanos, flora y fauna. Forma parte del ciclo biogeoquímico de los nutrientes y del ciclo 
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hidrológico; es fuente de materias primas en explotaciones agrícolas, ganaderas y 
forestales, y es el medio sobre el que se asientan viviendas, distintas infraestructuras y 
áreas recreativas. Constituye la interfase entre la atmósfera, la litosfera, la biosfera y la 
hidrosfera, sistemas con los que mantiene un continuo intercambio de materia y energía. 
Esta característica le confiere al suelo una importancia particular para una serie de 
funciones esenciales de carácter ambiental y ecológico.  
Desde el punto de vista edáfico, el suelo es un cuerpo natural tridimensional formado por 
la progresiva alteración física y química del material original o roca madre a lo largo del 
tiempo, bajo ciertas condiciones climáticas y topográficas, sometido a la actividad de 
organismos vivos (Joffe, 1949; Russell, 1973). Es un medio heterogéneo complejo, 
constituido por minerales, materia orgánica y una fase porosa (ocupada por la solución y 
el aire del suelo). Los componentes del suelo interaccionan entre ellos y con los elementos 
que ingresan al sistema (Alloway, 1995), modulados por los factores climáticos. La 
proporción relativa de estos componentes confieren al suelo sus propiedades y su 
productividad.  
El suelo no es un medio estático, sino que es un sistema abierto en el espacio y en el 
tiempo, que evoluciona hasta alcanzar el equilibrio con las condiciones ambientales 
imperantes (Heredia y Fernández Cirelli, 2008). A partir de ese momento, tiende a 
permanecer estable siempre que no se produzca una perturbación. En caso de producirse, 
el suelo evoluciona hasta alcanzar un nuevo equilibrio. Debido a que su regeneración es 
muy lenta, el suelo suele considerarse un recurso finito no renovable. En el contexto de la 
producción agrícola-ganadera, el uso sustentable del suelo implica preservar y/o mejorar 
la capacidad productiva del sistema desde el punto de vista agronómico, económico y 
ambiental. 
La materia orgánica del suelo (MOS) influye en las propiedades físicas, químicas y 
biológicas del suelo. Se origina a partir del carbono atmosférico fijado a través de las 
reacciones de fotosíntesis, que es incorporado al suelo fundamentalmente a través de 
restos vegetales y exudados radicales; mientras que otras fuentes de menor importancia 
cuantitativa incluyen restos de origen animal y microbiano. La MOS contribuye a la 
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estabilización de la estructura del suelo al facilitar la formación de macroagregados, 
aumenta su capacidad de retención hídrica, mejorando la porosidad y la permeabilidad. 
Además, mejora las propiedades químicas del suelo, al aumentar la capacidad de 
intercambio catiónico (CIC), la reserva de nutrientes y la capacidad tampón. En cuanto a 
su efecto sobre las propiedades biológicas, favorece los procesos de mineralización, el 
desarrollo de la cubierta vegetal, sirve de sustrato para una multitud de microorganismos, 
y estimula el crecimiento de las especies vegetales en un sistema ecológico equilibrado 
(Rabot et al., 2018; Cotching, 2018). Una de las causas de la degradación del suelo es la 
pérdida de materia orgánica (Gomiero, 2016). 
Los suelos degradados se caracterizan por presentar escasa vegetación, por una 
disminución de las poblaciones de microorganismos simbiontes, por una pérdida de suelo 
por erosión que deja con frecuencia capas compactas muy superficiales, por un escaso 
contenido en materia orgánica, y por unas pobres propiedades hidrológicas, que confiere 
a estos suelos escasas similitudes con el suelo original inalterado (Marx et al., 1995). 
1.4 Aprovechamiento agrícola de biosólidos 
El aprovechamiento agrícola de residuos orgánicos constituye su destino más aceptable 
desde el punto de vista ecológico y económico. Numerosas prácticas de manejo agrícolas 
favorecen la degradación de la MOS, afectando su estructura y reserva de nutrientes 
(Thomas et al., 2006). Bajo condiciones adecuadas de manejo, los residuos orgánicos 
presentan un alto valor como enmienda y/o fertilizantes. La incorporación de residuos 
orgánicos a los suelos mejora ciertas propiedades físicas, químicas y biológicas, 
reflejándose en un incremento en el rendimiento de los cultivos, a la vez de permitir el 
reciclado de materia orgánica y nutrientes (Torri y Lavado, 2009 b; Baldivieso-Freitas et al., 
2018). 
La materia orgánica estable de los biosólidos (Torri et al., 2003) mejora ciertas 
propiedades físicas del suelo como retención hídrica, aireación, densidad aparente, 
población total de microorganismos, porcentaje de agregación y porcentaje de agregados 
estables al agua, reflejándose en un incremento en el rendimiento de cultivos y pasturas 
9 
 
(Broderick y Evans, 2017; Torri y Lavado, 2009 a; Sharma et al., 2017). Por estas razones, 
los biosólidos fueron y son utilizados en distintas regiones del mundo para la recuperación 
y revegetación de suelos disturbados y para el mejoramiento de suelos marginales, 
restaurando su productividad y calidad (Oberle y Keeney, 1994; Wijesekara et al., 2017).  
Los biosólidos poseen macro y micronutrientes en concentraciones similares a los 
tradicionales abonos orgánicos (Broderick y Evans, 2017; Torri et al., 2017; Sharma et al., 
2017; Athamenh et al., 2018). En la Tabla 1.1 se presenta el contenido promedio de 
macronutrientes en muestras de estiércol de caballo, pollo y vaca en forma comparativa 
con una muestra de biosólidos. Se observa que los contenidos de nitrógeno, fósforo y 
magnesio son similares en los cuatro abonos orgánicos. El biosólido presenta una 
concentración más elevada de calcio y azufre, pero menores concentraciones de potasio. 
Además, por su aporte de N orgánico, aumenta el contenido de N mineral disponible en 
los suelos, e incrementa la concentración de P, Ca, K, Mg, Zn, B y Cu del suelo. 
Tabla 1.1: Composición típica de las excretas provenientes de caballo, pollo y vaca comparada con 
los biosólidos (Lavado y Taboada, 2002). 
Macronutriente (%) caballo pollo vaca biosólidos 
Nitrógeno 2.23 2.54 2.18 2.56 
Fósforo 0.43 0.87 0.8 0.77 
Potasio 1.35 1.37 2.38 0.14 
Azufre 0.21 0.14 0.19 0.40 
Calcio 0.89 1.20 1.98 2.82 
Magnesio 0.23 0.26 0.76 0.27 
 
Aunque las ventajas agronómicas de los biosólidos como fuente de nutrientes se 
demostraron a nivel nacional e internacional (Basta, 2000; Sloan y Basta, 1995), existe 
preocupación por la presencia en los biosolidos de una variada concentración de 
elementos traza (ET). Entre los elementos de mayor relevancia desde el punto de vista 
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nutricional y toxicológico se encuentran el Cu y el Zn (Li et al., 2005; Tarakci y Kucukoner, 
2008; Torri y Lavado, 2002). Ambos elementos poseen valor agronómico como 
micronutrientes (Luo et al., 1988). Si bien estos dos elementos son requeridos para el 
crecimiento de las especies vegetales, existe un creciente interés acerca de su impacto en 
el medio ambiente como elementos potencialmente tóxicos cuando son aplicados al suelo 
(Luo y Christie, 1995; McGrath et al., 1995). En la Tabla 1.2 se presenta el contenido 
promedio de elementos traza inorgánicos en los biosólidos generados en Planta 
Depuradora Norte, junto con los valores máximos indicados por la normativa nacional e 
internacional.  
Tabla 1.2: Concentración promedio (mg kg-1) de elementos traza inorgánicos presentes en 
biosólidos, normativa nacional e internacional.  
Elemento 
 
Planta Norte Resolución 
Nacional Nº 
97/2001 
USEPA 1993 Unión Europea 1986 
Cd 1.25 20 - 40 39 - 85 20 - 40 
Zn 1467 2500 - 4000 2800 - 7500 2500 - 4000 
Cr 87 1000 - 1500 1200 - 3000 1000 - 1750 
Cu 374 1000 - 1750 1500 - 4300 1000 - 1750 
Hg  16 - 25 17 - 57 16 - 25 
Ni <25 300 - 400 420 300 - 400 
Pb 275 750 - 1200 300 - 840 750 - 1200 
     
 
Cabe destacar que, en Argentina, el uso de biosólidos y otros residuos orgánicos en la 
agricultura o en prácticas de restauración de suelos degradados no es una práctica común. 
A nivel nacional, la Norma IRAM 29559 recientemente aprobada en diciembre 2017 
contempla el uso de barros o lodos tratados provenientes de plantas de tratamiento de 
efluentes cloacales como enmienda orgánica, aunque se requiere un estudio específico 
para cada caso. 
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Los biosólidos presentan altos contenidos de materia orgánica y nutrientes que, a priori, 
les confieren un alto potencial para su utilización en la restauración de suelos degradados. 
Sin embargo, el uso de estas enmiendas orgánicas puede implicar el ingreso de elementos 
traza a los suelos naturales, lo que podría ocasionar diversos riesgos ambientales si su 
biodisponibilidad en los suelos es elevada.  
En las últimas décadas, surgieron distintas tecnologías de estabilización o reducción de ET 
en los suelos. Entre ellas se destaca la fitorremediación, que utiliza especies vegetales y 
los microorganismos asociados a la zona rizosférica para absorber, acumular, metabolizar, 
volatilizar o estabilizar los ET presentes en los suelos. Esta tecnología se presenta como 
una alternativa sustentable, de bajo costo y con una elevada aplicabilidad para la 
rehabilitación de ambientes afectados por contaminación natural y antropogénica, o para 
estabilizar ET en los suelos (Raffa et al., 2021).  
De hecho, la fitoestabilización consiste la inmovilización de los ET en los suelos a través de 
su absorción y acumulación en las raíces de las plantas o por precipitación en la zona de la 
rizosferica. La fitoestabilización se aplica principalmente a grandes extensiones de suelo 
donde existe una elevada disponibilidad de ET y presenta la ventaja de ser fácil de aplicar, 
tiene bajo costo y además es estéticamente agradable, con muy poco riesgo asociado a la 
ingesta animal (Gupta et al., 2019). Recientemente, se manifestó un creciente interés por 
el uso de plantas nativas para estas fitotecnologías, con el fin de reducir cualquier efecto 
negativo originado por la introducción de especies exóticas en el ecosistema (Oyuela 
Leguizamo et al., 2017; El Alaoui et al., 2021). 
La Discaria americana es una planta nativa de Sudamérica, arbustiva, que crece en una 
amplia zona desde el desde el SE de Brasil, Uruguay, hasta el norte de la Patagonia 
argentina. Esta especie vive en simbiosis con un actinomiceto del género Frankia, 
formando nódulos radiculares que fijan nitrógeno atmosférico (Huss-Danell, 1997). Las 
plantas actinorrícicas son, desde un punto de vista ecológico, especies importantes por 
formar parte de comunidades pioneras en la colonización de los suelos, para su 
recuperación y estabilización. Además, este actinomiceto es resistente al Cu (Richards et 
al., 2002). Cusato et al. (2007) observaron que D. americana es tolerante a altas 
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concentraciones de Zn, presentando un enorme potencial para el desarrollo de 
fitotecnologías como la fitoestabilización o la fitoextracción. 
En este marco, el objetivo general de este trabajo de tesis doctoral fue determinar la 
capacidad que presenta la Discaria americana para fitorremediar Cu y Zn en suelos 
enmendados con biosólidos. 
La Hipotesis general es que la D. americana modifica la distribución de Cu y Zn en las 
fracciones edáficas, facilitando su pasaje hacia formas de menor biodisponibilidad, siendo 
una especie adecuada para tecnologías de remediación de suelos. 
 
Como objetivos particulares se plantearon: 
1. Evaluar los efectos de dosis crecientes de biosólido puro y biosólido enriquecido 
con sus propias cenizas sobre parámetros de germinación de Discaria americana 
comparado con raigrás (Lolium perenne L.). 
2. Determinar la biodisponibilidad de Cu y Zn inicial y a los 180 días en un suelo 
arenoso tras la adición de biosólido puro y biosólido enriquecido con sus propias 
cenizas. 
3. Examinar la capacidad de la D. americana para extraer Cu y Zn en un suelo arenoso 
enmendado con biosólido puro y biosólido enriquecido con sus propias cenizas, y 
compararlo con la misma del raigrás (Lolium perenne L.). 
4. Analizar la influencia de la actividad radical de la D. americana y raigrás (Lolium 
perenne L.) sobre la distribución de Cu y Zn entre las distintas fracciones edáficas 
en un suelo agrícola enmendado con biosólidos o biosólido enriquecido con sus 




POTENTIAL OF Discaria americana FOR TRACE ELEMENT STABILIZATION IN 
BIOSOLDS-AMENDED SOILS  
El trabajo que se presenta en este capítulo ha sido publicado en la revista International 
Journal of Phytoremediation, doi:10.1080/15226510802378475. El artículo se incluye en 
esta tesis como anexo A 
 
2.1 Introduction 
Land application of biosolids is a feasible way for restoring degraded or marginal soils. 
Amelioration of soil properties is related to the increase of organic carbon provided by the 
stable organic matter pool of biosolids (Torri et al., 2003). Agricultural application of 
biosolids also offers the possibility for recycling N, P, and other plant nutrients (Wong et 
al., 2001). However, concentration and availability of potentially toxic elements (PTE) in 
biosolids represent a risk of soil contamination. Cu and Zn are the most important PTE 
found in biosolids of Buenos Aires City (Torri and Lavado, 2002). Agricultural land 
application of sewage sludge is not a common practice in Argentina, where it is discarded 
in non-agricultural soils as landfarming after aerobic stabilization, and to a minor extent as 
land filling. 
Biosolids production as a result of waste water treatment is worldwide rapidly increasing. 
Therefore, incineration is being used in some other countries for volume reduction and 
energy recovery (Bierman and Rosen, 1994). This practise results in a sterile ash in which 
organic compounds have been destroyed, removing unpleasant odour, reducing the 
original volume, and thus facilitating handling of waste. The liming potential of incinerated 
biosolids is derived from the hydrolysis of Na2O, K2O and CaO and losses of acidic anions 
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accompanied with emissions of acidic gases (Zang et al., 2001). Nonetheless, disposal of 
the resulting ash still poses an important waste-management problem, because non-
volatile elements such as PTE are concentrated in ash and thus, they cannot be applied 
directly to soils. Mixing biosolids with its own ash may offer a potential viable utilization of 
both wastes as a soil amendment, since organic compounds in biosolids may act as an 
adsorptive medium for PTE concentrated in the ash, decreasing their availability (Torri, 
2001). Moreover, studies performed on three soil samples of representative soils of the 
Pampas Region, Argentina, showed that the use of biosolids mixed with 30% dry matter 
(DM) of its own incinerated ash (ash-spiked biosolids) as a soil amendment may not pose a 
significant risk of contamination with Cd, Cu, Pb or Zn to soils, water or plants (Torri and 
Lavado 2008, Torri and Lavado, in press), providing supporting evidence for the protection 
theory (McBride, 1995). 
Ash-spiked biosolids may also be an alternative for rehabilitating massive wastes from 
metal mining such as tailings. Mine tailings are generally deficient in plant nutrients and 
have a low water holding capacity (Forsberg and Ledin, 2003). Moreover, weathering 
factors may produce intense leaching of PTE from these materials, resulting in the 
migration of metals to the surrounding environment, and contributing to soil 
contamination and groundwater pollution. These heavy metals may be stabilized as non 
available forms within the organic and inorganic matrix of ash-spiked biosolids. In this 
way, metal toxicity is reduced, and at the same time the amendment may improve 
physical characteristics of tailings and act a slow-release nutrient source (Wong, 2003). 
Nevertheless, ash spiked biosolids have to be carefully tested before their large-scale 
application, even in marginal or degraded soils, due to its high metal content. 
Plants have been used in recent years for clean-up and/or in situ immobilization of 
available PTE from biosolids-amended soils (Mc Grath et al., 2001). Rhizosphere-induced 
adsorption and precipitation reduce PTE availability (Vangronsveld et al., 1991; 
Vangronsveld et al., 1993), and the plant cover prevents dispersion of PTE by water or 
wind erosion. It has been suggested that soil application of biosolids might provide PTE in 
potentially toxic, labile forms (McBride, 1995) which can inhibit or delay seed germination 
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and plant growth. Another problem arising from land application of non-digested biosolids 
is the potentially phytotoxic nature of the compounds generated as a result of the intense 
organic matter mineralization (Zucconi et al., 1985), such as ammonia (Britto and 
Kronzucker, 2002), ethylene oxide (Wong et al., 1983), low molecular weight organic acids 
(Chaney, 1983), or organic pollutants such as phenolic compounds (Polymenakou and 
Stephanou, 2005). 
Seed germination is the first step in plant development, and any adverse effect at this 
stage will have a direct impact on the plant survival (Wang, 1992). Bioassays based on 
seed germination and primary root growth are simple and rapid methods to assess 
phytotoxicity (Zucconi et al., 1985), and present several advantages like sensitivity, 
simplicity and low cost (Wang et al., 2001, Munzuroglu and Geckil, 2002). These bioassays 
are also useful for selecting species that are tolerant to contaminants and for screening 
the dose of biosolids for land application. Ryegrass (Lolium perenne L.) has been 
extensively used in biosolids-amended soils (Pascual et al., 2004) and for revegetation of 
metalliferous waste (Arienzo et al., 2004). This species produces high dry matter yields 
and accumulates elevated amounts of PTE. Discaria (Discaria americana) is an actinorhizal 
xerophytic shrub widely distributed from south-eastern Brazil to north Patagonia in 
Argentina (Tortosa, 1983). This species lives in symbiosis with an actinomycete of the 
genus Frankia. The symbiosis occurs in root nodules and biological nitrogen fixation takes 
place, making actinorhizal plants ecologically important as pioneer community plants in 
land reclamation, reforestation and soil stabilization (Richards et al., 2002). Discaria has 
been recently found to tolerate Zn concentrations up to 2000 mg Zn2+ kg-1 dry soil (Cusato 
et al., 2007), but its behaviour when grown on sludge-amended soils is still unknown. 
The objective of the present study was to investigate the effect of aqueous extracts of 
different soil application rates of biosolids or ash-spiked biosolids on seed germination 
and primary root growth of discaria (Discaria americana) compared with ryegrass (Lolium 
perenne L.), with the aim of evaluating the potential use of discaria for metal stabilization 




2. 2 Materials and Methods 
 
Soils, biosolids and ash-spiked biosolids characterization 
Non-digested biosolids from the SW outskirts of Buenos Aires City was provided by the 
local water operator Aguas Argentinas S.A. Biosolids were dried at 60ºC before grinding 
and sieving (<2 mm), and split into two portions. One portion was incinerated at 500º C in 
a muffle furnace. The obtained ash was thoroughly mixed with a portion of the sieved 
biosolids, resulting in a mixture of 70% biosolids plus 30% of its own incinerated ash (ash-
spiked biosolids). 
The soil used in the study was a Typic Hapludoll (U.S. Soil Taxonomy, 1999) of the Pampas 
Region, Argentina. Composite soil samples (10 sub-samples, 0-15 cm depth) were 
collected near Carlos Casares town. The soil was air-dried, ground, and passed through a 
2-mm sieve. 
Amendments 
Increasing application rates of biosolids (B) or ash-spiked biosolids (AB) were evaluated, 
until a maximum field equivalent of 156 t·ha-1 or 267 t·ha-1, respectively. The highest dose 
of AB was calculated so the amount of organic matter applied was the same as in the 
highest B treatment dose. Both amendments were mechanically mixed with the soil. Four 
replicates were prepared for each treatment, which included the following doses (w/w): 
1. Control: soil without amendment 
2. BS 2: soil amended with 2% of B 
3. BS 4: soil amended with 4% of B 
4. BS 6: soil amended with 6% of B 
5. ABS 2: soil amended with 2% of AB 
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6. ABS 4: soil amended with 4% of AB 
7. ABS 6: soil amended with 6% of AB 
8. ABS 8: soil amended with 8% of AB 
9. ABS 10: soil amended with 10% of AB 
 
Seed germination test  
A germination bioassay based on the standard procedure developed by Zucconi et al. 
(1981) was carried out. Water extracts of the nine treatments were prepared by mixing 5 
g of dry control or amended soils with 50 ml of distilled water. The suspensions were 
stirred mechanically for 30 min, stored 60 hours at 60ºC, centrifuged at 3600 rpm for 45 
min, and filtered through Whatman Nº 42 filter paper. Seeds of discaria (Discaria 
americana) were collected in its natural habitat, on coastal dunes in La Lucila del Mar, 
Buenos Aires, Argentina (36° 22´S, 56° 43´W). Forty seeds of ryegrass (Lolium perenne L) or 
discaria were placed on two layers of sterile filter paper in 10 cm Petri dishes and 6 ml 
aliquot of the corresponding extract was added. The Petri dishes were placed in a 
germination chamber and maintained in the dark at 27 °C and 75% of humidity. Distilled 
water was added to prevent seeds from drying when necessary. Seeds were considered 
germinated when primary roots reached 5 mm in length (USEPA, 1982). Germinated seeds 
were counted and roots length was measured. Percentages of relative seed germination 
(RSG), relative root growth (RRG) and germination index (GI) after exposure to B or AB 
extracts were calculated according to the formula proposed by Zucconi et al. (1985) and 







Soil and amendments 
Total organic carbon (TOC) content in the soil and amendments was determined by wet 
oxidation (Amato, 1983), total N was measured using the Kjeldhal method (Bremner and 
Mulvaney, 1982), and total P was determined as described by Blakemore et al. (1987). 
Cation exchange capacity (CEC) was determined using the sodium acetate method 
(Chapman, 1965). Soil particle-size distribution was determined with the pipette method 
(Miller and Miller, 1987). pH and EC were measured using a 1:2.5 sample/water ratio. 
Total Zn, Cd, Cu and Pb in the soil, B and AB were solubilised by acid digestion with a 2:5 
mixture of hydrofluoric and nitric acids (Shuman, 1985) and determined with a flame 
atomic absorption spectrophotometer (FAAS). The detection limits for Cd, Cu, Pb and Zn 
were 0.5, 0.1, 0.5 and 0.1 µg g-1 respectively. A standard biosolids, codified as CRM 145 
and certified by the BCR, was used as a reference material to test the reliability of the acid 
digestion procedure. Results showed a good agreement between the obtained and the 
certified values for the metals analysed (accuracy >90%). 
Water extracts 
Total N, dissolved organic carbon (DOC), pH and electrical conductivity (EC) were 
determined in the water extracts of the nine treatments. DOC in the water extracts was 
measured immediately after centrifugation and filtering of the suspensions, using a 
Shimadzu TOC-5000 analyzer. Total Cd, Cu, Pb and Zn were also determined in all extracts 
by flame atomic absorption spectrophotometer (FAAS) as described above. 
Statistical analysis 
The effects of the amendments on RSG, RRG and GI were analysed using the Statistics 
package (Statistics 7.0, 2000). One-way ANOVA was carried out to compare the means of 
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different treatments; where significant F-values were obtained, differences between 
individual means and control mean were tested using the Tukey’s test at a 0.05 level of 
probability. Correlations among variables were analysed by linear regression and stepwise 
linear regression. 
2.3 Results and Discussion 
Characterisation of soil, biosolids and ash-spiked biosolids. 
Properties of the Typic Hapludoll, biosolids (B) and the ash-spiked biosolids (AB) are 
presented in Table 2.1. Total N contents in B or AB were moderate. Argentine regulations 
for land application of biosolids are similar to USEPA 503 rule (USEPA, 1993). These 
regulations apply to any biosolids containing material and would therefore limit the use of 
biosolids or ash-spiked biosolids mixtures for land application. As trace elements (TE) do 
not degrade, they concentrate in the ash or in the particulate matter that is contained in 
the exhaust gases generated by the incineration process (Stasta et al., 2006). As a result, 
TE’s concentration in AB was higher than in B.  
Cd and Cu in both amendments were below the maximum permissible concentration of 
PTE, since the “exceptional quality” biosolids (EQ) limit is 39 mg kg-1 for Cd and 1500 mg 
kg-1 for Cu (US EPA 1992 - 40-CFR 503.13 and Res 97/2001). Total Zn concentration in B was 
2500 mg kg-1, very close to the EQ limit of 2800 mg kg-1, but Zn in AB was higher than the 
EQ limit. On the other hand, Pb concentration in both amendments was higher than the 
EQ concentration of 200 mg kg-1 (Res 97/2001). Based on these analyses, it would appear 
that large applications of these amendments would have the greatest potential to 
increase Pb and Zn concentrations in soils and plant tissues, although in this last case it 
would depend on metal bioavailability. Therefore, if biosolids do not meet all of the EQ 
criteria on PTE concentrations, cumulative loading restrictions apply (US EPA 1992 - 40-
CFR 503.13 and Res 97/2001). 
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Table 2.1: Selected properties (mean values, n=4) of the Typic Hapludoll, pure biosolids (B) and 





Clay (%) 19.2 ndd nd 
Silt (%) 23.2 nd nd 
pH 5.12 5.82 6.17 
TOC (g kg-1) a 28.6 251 176 
Total N (mg g-1) 2.62 19.3 21.3 
Total P (mg g-1) 1.07 7.2 8.6 
EC (dS m-1) b 0.61 0.9 0.89 
CEC (cmol(c) kg-1) c 22.3 12.0 nd 
Total Cd (mg kg-1) < 0.5 10.1 13.1 
Total Cu (mg kg-1) 22 490.6 662.8 
Total Pb (mg kg-1) 18 407.6 554.4 
Total Zn (mg kg-1) 55 2500 3150 
a TOC= Total organic carbon 
b EC = electrical conductivity 
c CEC = Cation exchange capacity 
d nd = not determined 
 
Electrical conductivity (EC), pH, total N, DOC, and total Cu and Zn concentration in the 
extracts from the 9 soil-amended treatments are shown in Table 2.2. Cd and Pb were in all 
cases below analytical detection limits. Increasing application rates of B or AB resulted in 
significantly higher total N and EC values in the extracts compared to the control. The EC 
was related to the amounts of soluble salts in the biosolids which accumulated during the 
treatment of sewage sludge with chemicals such as Ca(OH)2 as flocculating and 
conditioning agents (AGN, 2006). Higher levels of B or AB in soils resulted in higher EC 
values. However, no significant differences in EC were observed between BS 2 and ABS 2 
or BS 4 and ABS 4. Salinity from unweathered ash is usually considered as the most 
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important limiting factor for plant production (Paramasivan et al., 2006). However, AB did 
not initially increase the amounts of soluble salts in the amended soils compared to B-
amended soils. Total N concentration in the extracts increased in soil amended with both 
B or AB, due to the low molecular weigth-proteinic material contents in the amendments 
(Torri 2001). pH values of the extracts varied from 7.61 to 8.23, with no statistical 
differences between control and amended soils. It is well known that biosolids tend to 
increase acidity of the soils as a result of proton release from organic matter 
decomposition and mineralization of NH4+-N. On the other hand, carbonation has been 
recognised to be an important weathering process affecting alkaline metallic oxides 
produced during biosolids incineration, resulting in a decrease of pH (Meima et al, 2002). 
However, no organic matter mineralization or weathering processes occurred at the 
moment when the extracts were made, so pH values obtained in the extracts may be 
ascribed to the slightly higher pH of amendments compared to unamended soil. 
Cu and Zn concentrations significantly increased in BS and ABS extracts compared to 
control. Moreover, an increment in Cu and Zn concentration with increasing doses of B 
was observed. The results of the multiple regression analysis performed separately for the 
two amendments indicated that Cu concentration in BS extracts was positively correlated 
with soil parameters like DOC and total Cu content (Table 2.3). The effect of DOC on Cu 
solubility is well documented: due to Cu high binding affinity for DOC, the formation of 
stable soluble Cu-DOC complexes and the capacity of DOC to mobilize Cu from the solid 
phase into solution (Römkens et al, 1999). On the contrary, Zn concentration in BS 
extracts was negatively correlated with< DOC and pH (Table 2.3). Zn is less easily 
complexed by organic matter than Cu, and in soil solution appears mostly in free forms or 
in inorganic complexes (Xiao et al, 1999).   
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Table 2.2: Cu and Zn mean concentrations in control soils and soil-amendment mixtures, and chemical characterization of 1:2.5 extracts from control soils 
and soils amended with increasing doses of biosolids (BS) or ash-spiked biosolids (ABS). Different letters in the same column indicate significant differences 
at the 0.05 probability level (n = 4). 













 (µg l-1) 
Zn 
 (µg l-1) 
 in the soil in treatment extract 
Control 22.00 g 55.00 i 0.060 e 7.64 b 0.0093 d 0.073 d 0.0010 c 0.0030 b 
BS 2 31.37 f 103.9 h 0.114 de 7.64 b 0.0156 cd 0.168 cd 0.0100 b 0.0305 ab 
BS 4 40.74 e 152.8 f 0.198 cd 7.83 ab 0.0124 cd 0.107 cd 0.0115 b 0.0515 a 
BS 6 50.11 d 201.7 d 0.33 b 7.86 ab 0.0374 ab 0.379 ab 0.0225 a 0.0420 a 
ABS 2 34.82 f 116.9 g 0.144 cde 7.83 ab 0.0203 bcd 0.192 bcd 0.0185 a 0.0350 a 
ABS 4 47.63 d 178.8 e 0.202 cd 8.23 a 0.0218 bcd 0.209 bcd 0.0240 a 0.0405 a 
ABS 6 60.45 c 240.7 c 0.225 c 7.94 ab 0.0218 bcd 0.209 bcd 0.0230 a 0.0595 a 
ABS 8 73.26 b 302.6 b 0.342 ab 7.76 b 0.0296 abc 0.294 abc 0.0215 a 0.0545 a 





On the other hand, research has shown that Zn has relatively high affinity for sorption 
sites on the surfaces of Fe and Mn oxides, especially with an increase in soil pH (Luo and 
Christie, 1998; Zheljazkov and Warman, 2004). The increased sorption with an increase of 
soil pH, and the fact that minimum Zn solubility occurs at pH ≈ 7 to 8 (Xiao et al., 1999), 
explains the negative correlation between soil pH and Zn concentration in BS extracts. 
Table 2.3: Multiple linear regression coefficients for soluble Cu and Zn in the extracts of substrates 
under assessment: BS: soil amended with biosolids (n=4 per treatment,16 samples), ABS: soil 
amended with ash-spiked biosolids (n=4 per treatment, 24 samples).  
 treatment  R2 SD 
Cu 
BS - 0.0099 + 0.029 DOC* + 4.42 10 -4 Cu soil 0.9546 0.00450    
ABS - 0.161 + 0.021 pH + 2.52 10 -4 Cu soil 0.73   0.00450    
Zn 
BS - 0.034 - 0.006 pH - 0.105 DOC + 6.29 10 -5 Zn soil 0.89 0.0087    
ABS  0.009 + 1.43 10 -4  Zn soil 0.52   0.01517    
* DOC: dissolved organic carbon 
Cu soil: total Cu concentration in amended soil (mg kg-1) 
Zn soil: total Zn concentration in amended soil (mg kg-1) 
 
Although Cu and Zn concentrations significantly increased in all ABS extracts compared to 
control, increasing rates of AB did not result in significant increases (p<0.05) in Cu or Zn 
concentration in the extracts. The availability of Cu and Zn in ABS depends on the chemical 
forms of these metals in the amendment. Cu and Zn are likely to be tightly retained by 
sorption mechanisms on the inorganic and organic components of this material instead of 
being released to the soil solution (Torri and Lavado 2008 a,b). The results of the multiple 
regression analysis in ABS treatments indicate that Cu solution concentration increased 
with an increase in pH and total Cu in soils (Table 2.3). This seems to be a contradiction, 
for an increase in soil pH implies increased metal sorption due to deprotonation of surface 
sites. Nonetheless, in lime treated biosolids, Hsiau and Lo (1998) reported a shift of Cu 
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from the organically bound fraction to the exchangeable fraction. Some other authors 
have also reported that liming increased Cu availability (Aarab et al, 2006, Jamali et al, 
2007), and attributed this fact to the irreversible dissolution of organically-bound Cu, 
which enhanced the formation of DOC-Cu complexes (Leita and Nobili, 1991). Such 
complexes are more mobile and less readily adsorbed in soil (Neal and Sposito, 1986) and 
thus more easily extracted. Zn concentration in ABS extracts was positively correlated with 
total Zn content (Table 2.3). Although pH is a major factor that significantly affects metal 
availability, no correlation was observed between Zn concentration in ABS extracts and 
this soil parameter. This result suggests that the stabilization of Zn achieved by 
incineration does not depend on soil pH in the range 7.6 to 8.2, in which minimum Zn 
solubility occurs (Xiao et al, 1999). 
Cu and Zn levels in extracts of all treatments used in this work were below toxicity limits 
for a wide range of vegetable species (Geiger et al., 1993) and thus no phytotoxic effects 
were expected for discaria. Cusato et al. (2007) reported that even 2000 mg kg-1 of Zn 
delayed discaria growth, but caused no phytotoxic symptoms. 
Phytotoxicity assays 
Seed germination 
Seed germination and root length in each plate were measured for ryegrass seeds after 6 
days, and for discaria seeds after 13 days. No germination delay was observed among 
treatments for ryegrass or discaria seeds. The percentages of relative seed germination 
(RSG) remained at a high level for all treatments in the ryegrass assay, in spite of the 
increasing application rates of B or AB (Table 2.4). Although there was a trend of 
decreasing percentage of ryegrass RSG accompanied with increasing application rate of B 
(Table 2.4), a significant decrease of ryegrass RSG (P<0.05) was only observed when the 
seeds were treated with the highest concentration of AB (ABS 10). These results could not 
be attributed to high Cu or Zn concentration, for there were no statistical differences 
among Cu or Zn concentrations within all ABS extracts (Table 2.2). Besides, it has been 
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reported that concentrations of Cu up to 0.5 mg kg-1 and of Zn up to 30 mg kg-1 did not 
show primary toxicity for ryegrass seed germination (Wong and Bradshaw 1982), and the 
concentrations of Cu and Zn in B or AB extracts in this study were almost ten folds lower. 
Our data suggest that the inhibition of ryegrass seed germination in ABS 10 was mostly 
due to an osmotic effect. Salts can affect seed germination either by restricting the supply 
of water and/or causing specific injury through ions to the metabolic machinery 
(Mohammed and Sen, 1990, Pujol et al., 2000). We observed a negative correlation 
between seed germination of ryegrass and electrical conductivity (EC) in both BS and ABS 
extracts (CE (dS m-1) = -35.90 RSG + 102.96, R2= 0.60, P<0.05).  
Table 2.4: Percentages of relative seed germination (RSG), relative root growth (RRG) and 
germination index (GI) of ryegrass (Lolium perenne L.) and discaria (Discaria Americana). Different 
letters in the same column indicate significant differences at the 0.05 probability level based on 
Tukey test. 
 ryegrass discaria 
 RSG   RRG   GI RSG   RRG     GI 
BS 2 101.1 a 87.4 a 88.6 a 71.3 a 103.0 ab 73.4 ab 
BS 4 94.2 ab 92.4 a 87.2 a 70.5 a 93.6 ab 66.0 ab 
BS 6 93.4 ab 91.7 a 86.0 a 99.5 a 146.6 a 145.9 a 
ABS 2 97.6 a 107.7 a 105.0 a 95.0 a 94.2 ab 89.5 ab 
ABS 4 94.8 ab 88.9 a 84.4 a 70.5 a 93.74 ab 66.1 ab 
ABS 6 90.9 ab 89.7 a 81.7 a 66.0 a 91.8 ab 60.6 ab 
ABS 8 96.4 ab 94.8 a 92.3 a 59.3 a 130.8 a 77.6 ab 
ABS 10 83.8 c 90.2 a 77.3 a 54.5 a 76.6 ab 41.7 b 
 
Compared to ryegrass, RSG was significantly lower for discaria, indicating that germination 
of this species was more sensitive than ryegrass to biosolids soluble components. RSG 
varied in a range from 54 to 99.5% (Table 2.4). According to Zucconi et al. (1981), the 
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existence of a phytotoxic effect is considered when RSG is lower than 80-85 %. No 
significant differences on RSG between B or AB treatments were observed (Table 2.4). As 
in ryegrass, there was a trend of decreasing values of RSG along with increasing 
concentration of AB dose (Table 2.4). Even though salinity did not cause significant 
decreases in RSG for discaria, a negative correlation was observed between seed 
germination of discaria and EC in AB treatments (EC (dS m-1) = -113.6 RSG + 99.7, R2= 0.73, 
P<0.05). This tendency was not observed in B treatments. On the contrary, an increase in 
RSG in BS 6 was observed. It has been reported that Cu and Zn uptake had a stimulating 
effect on the activity of hydrolytic enzymes of bean seeds during germination (Zeid and 
Abou El Ghate, 2007). In our case, there appeared to be no clear relation between discaria 
RSG in BS 6 treatment and the parameters measured. Further experiments should be 
performed to study this finding. 
Relative root growth (RRG) 
Root elongation has been regarded as a more sensitive method than seed germination 
when used as a bioassay for the evaluation of phytotoxicity (Wang, Keturi 1990). 
According to Kapustka and Reporter (1993), seed germination is rather insensitive to 
many toxic substances: first, many chemicals cannot pass through seed coats; and second, 
the embryonic plant derives its nutritional requirements internally from the seed storage 
materials, making it isolated from the environment. Several other authors agree with this 
evidence (Dorn et al., 1998, Alvarenga et al., 2007). It has been reported that the toxic 
effects of metals on root elongation occur through disturbing the equilibrium among ions 
when metal ions enter the plants, inhibiting natural ion absorption, transportation, 
infiltration, and adjustment, and resulting in metabolic disorders (Fernandez and 
Henriques 1991; Li et al., 2003; Ni and Wei 2003). In this study, no significant differences 
in RRG were observed with increasing B or AB application rates for ryegrass (Table 2.4). 
These results differ from those recorded by Wong and Bradshaw (1982), who reported a 
reduction of 50% in root growth of ryegrass with Cu solution concentrations of 0.02 µg l-1. 
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For the discaria seeds, slight differences in RRG could be observed (Table 2.4). In some 
cases, RRG exceeded 100% when seeds were in contact with BS or ABS extracts, 
suggesting a stimulating effect on root growth. An atypical increase in RRG was observed 
in BS 6 treatment. These results are difficult to be explained since RRG did not correlate 
with EC, DOC, pH, total N or Cu and Zn content in the extracts. 
Germination index (GI) 
Germination index (GI) is usually considered the most sensitive parameter that is able to 
account for low toxicity affecting root growth and seed germination (Zucconi eal., 1981). 
GI above 80-85% has been regarded as an indicator of phytotoxin-free composts (Zucconi 
et al., 1981), whereas GI values over 100% suggest a growth stimulating effect on plant 
growth (Keeling et al., 1994). GI values for ryegrass varied from 105% to 77%, with no 
significant differences among treatments (Table 2.4). GI values for discaria varied from 
41.7% to 145.9%, with the highest value in BS 6, and the lowest value in ABS 10. The 
reduction of GI has been attributed by other authors to the release of high concentrations 
of ammonia or low molecular weight organic acids (Wong, 1985, Fjällborg and Dave, 2004; 
Fuentes et al., 2004). Unfortunately, we did not measure both parameters. Although EC, 
total N and DOC were significantly higher in ABS 10 compared to the other treatments, we 
found no relationship between GI values for discaria and total N or DOC concentration in 
the extracts (r = 0.0010).  
2.4. Conclusions 
The results obtained in this study show that the concentration of Cd, Cu, Pb and Zn in 
biosolids and ash-spiked biosolids amended soils extracts were low enough so as to cause 
no phytotoxic effect on discaria or ryegrass species. In general, total N, Cu and Zn 
concentration, EC and DOC in the extracts increased with increasing doses of both 
amendments. The use of ash-spiked biosolids did not show dramatic differences in these 
parameters compared with biosolids. Relative seed germination was in general lower for 
discaria compared to ryegrass, indicating that this species is more sensitive to biosolids 
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soluble components during the germination period. A negative correlation could be 
established between relative seed germination of ryegrass and discaria and EC. Relative 
root elongation and germination index of ryegrass were not significantly affected with 
increasing biosolids or ash-spiked biosolids application rate. An increase in relative root 
growth and germination index was observed for discaria with biosolids field application 
rate equivalent to 156 t·ha-1, suggesting a stimulating effect of the amendment. As seed 
germination of discaria was more sensitive to phytotoxic substances than root elongation, 
germinated seedlings of discaria might be a feasible option to be applied for metal 
stabilization in biosolids amended soils. However, further greenhouse and field 




INFLUENCIA DE LA ACTIVIDAD RADICAL DE LA Discaria americana Y DEL RAIGRÁS 




La aplicación de biosólidos como enmienda orgánica a los suelos agrícolas es cada vez más 
frecuente a nivel mundial. Esta práctica produce mejoras en las propiedades físicas, 
químicas y biológicas de los agroecosistemas a nivel local y global (Cambier et al., 2019). 
Como se mencionó en el Capítulo I, los biosólidos presentan un elevado contenido de 
materia orgánica (MO), macro y micro nutrientes vegetales (Tabla 1.1). Sin embargo, 
pueden potencialmente introducir concentraciones variables de elementos traza (ET) a los 
suelos (Sistani y Novak, 2006; Bolan et al., 2014).  
Cuando los ET son incorporados al suelo a través de una enmienda orgánica, pueden 
quedar retenidos por las partículas de suelo a través de diferentes mecanismos biológicos 
y/o físico químicos: en sitios de intercambio o específicamente adsorbidos sobre 
constituyentes inorgánicos, asociados con la materia orgánica del suelo (MOS) y/o 
precipitados; o pueden permanecer en la solución del suelo (Selim y Zhang, 2013). Las 
reacciones fisicoquímicas que se producen entre la fase sólida edáfica y la solución del 
suelo están estrechamente relacionadas con el pH y del potencial redox del sistema que, a 
su vez, dependen de la textura y estructura del suelo. La interacción entre los distintos 





Figura 3.1: Procesos que regulan la concentración de elementos traza (ET) en la solución del suelo 
(adaptado de Mattigod, 1981). 
Los ET se caracterizan por ser poco móviles en el perfil del suelo: alrededor del 90% de los 
elementos traza incorporados al suelo interaccionan con los componentes de su fase 
sólida (Pinochet et al., 2001). Este proceso se caracteriza por una rápida retención inicial y 
posteriores reacciones de redistribución entre las distintas fracciones edáficas, que 
depende del elemento traza en cuestión, las propiedades del suelo, factores ambientales y 
el tiempo. Por el contrario, las formas solubles en la solución del suelo como iones libres o 
asociados con ligandos (iones complejos) se encuentran en muy baja proporción, y son 
fácilmente absorbidas por las especies vegetales (He et al., 2005). 
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La biodisponibilidad se define como la fracción del ET que puede interactuar con un 
organismo biológico y es incorporado a su estructura (Vangronsveld y Cunningham, 1998). 
Por lo tanto, se considera que los ET se encuentran en formas biodisponibles cuando 
están en contacto con un organismo (accesibilidad física), o cuando se encuentran en una 
forma particular (accesibilidad química) que pueda ingresar al sistema metabólico (Bolan 
et al., 2014). En la Tabla 3.1 se presenta la relación entre la especie química presente en el 
suelo y su disponibilidad para las especies vegetales.  
Tabla 3.1: Relación entre la forma de retención en el suelo y la disponibilidad relativa de 
elementos traza para las plantas 
Forma de retención en el suelo  Disponibilidad relativa 
Iones en solución del suelo Fácilmente disponible 
Ión en el complejo de cambio Relativamente disponible 
Complejos orgánicos Menos disponible 
Precipitado o coprecipitado Disponible solamente si ocurre alguna 
alteración química 
Incorporado a la matriz biológica Disponible después de la descomposición 
Parte de la estructura mineral Disponible después de la meteorización 
 
De este modo, la forma de retención del ET en el suelo condiciona su disponibilidad 
relativa por las plantas y por tanto la incorporación en los organismos. 
 
Factores del suelo que afectan la disponibilidad de los elementos traza. 
Ciertas propiedades del suelo pueden afectar la distribución de los ET entre las distintas 




El pH edáfico modifica la carga variable de los componentes coloidales del suelo, como 
óxidos y materia orgánica. A pH alcalino se observa un incremento de cargas negativas en 
dichos componentes, mientras que a pH ácido predominan las cargas positivas (Violante 
et al., 2012; Fernández et al., 2015). En general, los ET catiónicos se comportan de manera 
similar, y su disponibilidad disminuye con el aumento de pH por procesos de adsorción. 
Sin embargo, elementos como As, Mo, Se y Cr presentan mayor movilidad a pH alcalino 
(Kabata-Pendias, 2004; McGrath et al., 2010). 
Contenido de materia orgánica del suelo  
La MOS presenta numerosos grupos funcionales capaces de interactuar con los ET. La MO 
más estabilizada (sustancias húmicas y huminas) que recubre los minerales primarios y 
secundarios, contribuye a la retención, y muchas veces a la inmovilización de los ET a 
través de mecanismos de adsorción específica y no específica (Blume y Brummer, 1991). 
La adsorción no específica, o interacción iónica, ocurre como respuesta de la atracción 
electrostática del elemento traza en forma catiónica con los grupos funcionales que 
presentan carga negativa (o de formas aniónicas con grupos funcionales catiónicos), 
formando complejos de esfera externa (Sposito, 1989). Éste es un proceso rápido y 
reversible. Por el contrario, la adsorción especifica es un fenómeno de alta afinidad, que 
involucra enlaces covalentes o iónicos entre el ET y el grupo funcional. Como 
consecuencia, los ET son removidos de la solución suelo y retenidos en la superficie de los 
coloides orgánicos formando complejos de esfera interna. Este mecanismo es 
generalmente irreversible (Silveira et al., 2003). En la Figura 3.2 se esquematizan ambos 
procesos.  
La materia orgánica ejerce una acción dual sobre la biodisponibiliad de los ET: los 
componentes orgánicos solubles pueden formar complejos solubles que incrementaran la 
disponibilidad de los ET, mientras que la materia orgánica más estabilizada contribuye a la 




A. adsorción no específica 
complejo de esfera externa 
B. adsorción específica 
complejo de esfera interna 
Figura 3.2: Esquema de adsorción no específica y específica de un elemento traza catiónico (M) 
sobre la materia orgánica edáfica. 
los numerosos grupos funcionales presentes en la matriz orgánica (Senesi, 1992). Por 
estos motivos, el hecho que la interacción resulte en la movilización o inmovilización del 
ET está relacionado con las características de la fase orgánica y su solubilidad más que con 
los grupos funcionales involucrados (Madrid, 1999). 
 
Procesos de intercambio catiónico 
Las arcillas presentan una densidad de carga negativa en su superficie como consecuencia 
de procesos de sustitución isomórfica. Dichas cargas negativas, sumadas a su alta 
superficie específica, permiten la adsorción de cationes del medio circundante en un 
proceso reversible de adsorción-desorción (Tack, 2010). La capacidad de adsorción de las 
arcillas se encuentra relacionada con su capacidad de intercambio catiónico (CIC), la cual 
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depende a su vez del tipo de arcilla. A mayor CIC, mayor capacidad de adsorción. La CIC se 
incrementa en el orden caolinita < illita < montmorillonita < vermiculita. Los suelos de la 
región pampeana presentan elevadas proporciones de illita y montmorillonita. 
Los cationes que están muy solvatados forman complejos de esfera externa con las 
superficies cargadas, con una interacción débil entre el ión adsorbido y la partícula 
coloidal del suelo. Por esta razón, los iones adsorbidos son fácilmente intercambiados por 
otros cationes que, en forma similar, sólo forman complejos de esfera externa (Evans, 
1989). De esta manera, el poder de adsorción de los ET depende de su valencia y del radio 
iónico hidratado: cuanto menor sea el tamaño y mayor sea la valencia, más fuertemente 
quedarán retenidos (Ji y Li, 1997).  
Los suelos arcillosos retienen una mayor proporción de elementos traza que los suelos de 
textura gruesa. Sin embargo, la importancia de las arcillas como adsorbentes de ET es 
secundaria cuando en el suelo hay una elevada proporción de materia orgánica y/u óxidos 
o hidróxidos de hierro, que presentan superficies más competitivas (Galán, 2000). Por otro 
lado, en la solución del suelo existen especies como Ca2+, Mg2+, K+ y NH4+ que se 
encuentran en concentraciones varias órdenes de magnitud superiores con respecto a los 
ET, compitiendo por los mismos sitios de adsorción. A pesar de ello, se observó que 
ciertos ET, como el Zn (y en menor proporción el Cu) son retenidos por las arcillas 
silicatadas en sitios de adsorción específicos (Fernández et al., 2015). 
Óxidos e hidróxidos de Fe y Mn. 
Los óxidos, hidróxidos y oxihidróxidos de Fe y los óxidos de Mn presentan una elevada 
capacidad para fijar ET e inmovilizarlos. Poseen cargas variables, por lo tanto, el alcance 
de la retención depende del pH edáfico, siendo menor a mayor grado de cristalización de 
los óxidos (Blume y Brummer, 1991). La adsorción de ET a oxi/hidróxidos de hierro puede 
ser específica si el ion pasa a formar parte de la esfera de coordinación del hierro a través 
del cambio de ligandos. 
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Procesos de óxido - reducción 
En condiciones de bajo suministro de oxígeno, los microorganismos utilizan aceptores de 
electrones secundarios como Fe y Mn, entre otros, para mantener sus procesos 
metabólicos. Esta situación puede manifestarse en suelos inundados, en el interior de 
macro agregados o como resultado de la incorporación de un gran volumen de residuos 
orgánicos, que origina un incremento de la concentración de CO2 en la atmósfera edáfica 
(Torri, 2020). Si bien la disponibilidad de ciertos elementos como Fe y Mn se puede 
incrementar en condiciones reductoras, se observó que la disponibilidad de Cu y Zn 
disminuye, a pesar de no presentar estos elementos equilibrios de óxido-reducción. Iu et 
al. (1981 a y b) indicaron que la reducción de oxihidróxidos de Fe y óxidos de Mn origina 
superficies amorfas de elevada capacidad de adsorción. Sobre dichas superficies se 
verifica una elevada tasa de adsorción de Cu y Zn, originando la disminución de su 
disponibilidad en condiciones reductoras. 
Actividad radical 
A su vez, la actividad radical incide sobre la disponibilidad de los elementos traza a través 
de cambios químicos y microbianos. Las raíces secretan exudados radicales, como ácidos 
orgánicos de baja masa molar como cítrico, málico, tartárico y oxálico, entre otros, 
azúcares y enzimas como las fosfatasas (Kidd et al., 2009), que alteran la disponibilidad de 
los ET en forma directa o indirecta, por la formación de complejos orgánicos solubles o 
pueden servir como sustrato para los microorganismos (Sessitsch et al., 2013; Antoniadis 
et al., 2017). Algunas especies vegetales son capaces de secretar compuestos orgánicos 
capaces de quelatar micronutrientes en la rizosfera, incrementando su solubilidad. Por 
ejemplo, las gramíneas secretan aminoácidos de baja masa molar (fitosideróforos) en 
respuesta a deficiencia de Fe (Briat, 2007). 
La estructura radical (longitud, densidad, área superficial), y la presencia de pelos 
radicales, influyen en la habilidad de las distintas especies vegetales para absorber 
micronutrientes. En condiciones de baja disponibilidad de Zn, Mn o Cu, ciertas especies 
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vegetales inducen la acidificación de la rizosfera, junto con la exudación de ácidos 
orgánicos, fitosideróforos y enzimas capaces de degradar compuestos orgánicos en el 
suelo (Clemens, 2010; Guerinot, 2010; White et al., 2013). Estos elementos pueden ser 
absorbidos en forma catiónica por las raíces de todas las plantas, y también en forma 
complejada por las raíces de los cereales y pasturas (Clemens, 2010; Krämer, 2010; 
Williams y Pittman, 2010; White y Greenwood, 2013). 
Formas analíticas de evaluar la disponibilidad de elementos traza 
Desde el punto de vista biológico, el contenido total de ET en los suelos no proporciona 
ninguna información acerca de su disponibilidad. La determinación de la fracción 
biodisponible de los ET se basa en procesos de extracción química, asociados a ciertas 
fracciones del suelo que potencialmente pueden liberarse e incorporarse a la solución del 
suelo en el corto o mediano plazo.  
En la búsqueda de un extractante que simule la absorción por las plantas, se han 
propuestos multitud de estrategias, desde una única extracción (extracción simple) hasta 
la sucesiva extracción con varios reactivos de creciente poder extractante (extracción 
secuencial). El objetivo es poder correlacionar la concentración extraída con la proporción 
absorbida por la especie vegetal (Lindsay y Cox, 1985). Sin embargo, a la fecha no se ha 
estandarizado ningún procedimiento. 
Los métodos que implican extracciones simples son bastante atractivos debido a su 
simplicidad y facilidad de operación. Se ha utilizado una gran variedad de reactivos, como 
ácido nítrico (HNO3) o ácido acético (CH3COOH) (Argyraki et al., 2018) o soluciones salinas 
de cloruro de calcio (CaCl2) o nitrato de sodio (NaNO3). Estos reactivos extraen sólo la 
fracción intercambiable y débilmente unida a la matriz sólida del suelo (Houba et al., 
2000). Otros agentes extractantes más enérgicos son el ácido etilen diamino tetraacético 
(EDTA) o el ácido dietilen triamino pentaacético (DTPA) (Argyraki et al., 2018; Yutong et 
al., 2016). Ambos compuestos forman quelatos muy estables con diversos iones 
metálicos. Existe un cierto consenso que la concentración de ET extraido a través de estos 
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reactivos presenta una buena correlación con la absorción vegetal (Ure et al., 1995), y se 
considera una estimación de la fracción disponible para el resto de la biota. 
El recurso analítico utilizado para determinar las formas químicas de los ET en los suelos 
es la extracción secuencial. Este método ha sido ampliamente utilizado para estudiar los 
elementos traza de los biosólidos (McGrath y Cegarra, 1992; Jordán et al., 2016), para 
investigar su distribución entre las diversas fracciones en suelos enmendados con 
biosólidos (McGrath y Cegarra, 1992; Zhu y Alva, 1993; Mc Bride, 1995; Tsadilas et al., 
1995; Canet et al., 1998; Walter y Cuevas 1999) y su movilidad y disponibilidad vegetal 
(Hamidpour et al., 2016; Ahumada et al., 2014). 
Los esquemas de fraccionamiento no han sido estandarizados. En la literatura se describen 
numerosos procesos extractivos que remueven los elementos traza de los distintos “pools” 
fisicoquímicos (Gupta y Chen, 1975; Stover et al., 1976; Tessier et al., 1979; Shuman, 1985; 
McGrath y Cegarra, 1992). Estos “pools” incluyen elementos traza unidos a sitios de 
intercambio, sitios de adsorción específicos, ocluídos o adsorbidos sobre la superficie de 
óxidos, materia orgánica o en sitios de sustitución en minerales primarios y secundarios 
(Emmerich et al., 1982). El esquema basado en Lund et al. (1980), que a su vez es una 
modificación del utilizado por Stover et al. (1976), ha sido exitosamente utilizado por 
Emmerich et al. (1982), Sposito et al. (1982), y Chang et al. (1984). McGrath y Cegarra 
(1992) utilizaron un esquema de fraccionamiento similar al de los autores citados, pero 
introdujeron ligeras modificaciones en la extracción de la fracción de mayor disponibilidad 
(ET solubles en agua e intercambiables) debido a que el Zn, Cu, Ni y particularmente el Cd 
extraído se correlacionaba muy bien con la absorción vegetal (Jackson y Alloway, 1991; 
Smilde et al., 1992; Canet et al., 1997). 
Los estudios sobre los cambios de disponibilidad de ET en el tiempo en suelos 
enmendados con biosólidos han dado resultados contradictorios: la disponibilidad puede 
permanecer elevada 15 años luego de su aplicación (McBride et al., 1997), no sufrir 
modificaciones durante los 20 años posteriores (McGrath y Cegarra, 1992), o disminuir al 
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cabo de 5 años de su aplicación (Walter y Cuevas, 1999). Las características del biosólido, 
el pH, la textura del suelo y el contenido y calidad de la materia orgánica son factores que 
determinan las formas y la biodisponibilidad de los elementos traza en los suelos (Paré et 
al., 1999). Por otro lado, no existe información sobre la disponibilidad de EPT en suelos 
enmendados con biosólidos adicionados con sus propias cenizas. 
El objetivo de este capítulo fue estudiar el efecto de la aplicación de una elevada dosis de 
aplicación de biosólidos o biosólidos enriquecido con sus propias cenizas (equivalente a 
150 t/ha) sobre la distribución inicial de cobre (Cu) y cinc (Zn) entre fracciones de distinta 
disponibilidad y sus eventuales cambios al cabo de 180 días, en un suelo de textura 
arenosa. Además, se analizó la influencia de la actividad radical de la Discaria americana y 
raigrás (Lolium perenne L.) sobre la distribución de Cu y Zn entre las distintas fracciones 
edáficas al cabo de 180 dias en un suelo de textura arenosa enmendado con biosólidos o 
biosólido enriquecido con sus propias cenizas.  
Se hipotetizó que la biodisponibilidad de Cu y Zn sería mayor en los suelos enmendados 
con la mezcla de biosólido con cenizas comparado con suelos enmendados con biosólido 
puro, y que la mineralización de la materia orgánica proveniente del biosólido provocaría 
un incremento en la fracción intercambiable a lo largo del período estudiado. Al cabo de 
180 dias, la actividad radical de ambas especies disminuiría la disponibilidad de Cu y Zn en 
un suelo de textura arenosa enmendado con biosólidos o biosólidos enriquecidos con sus 
propias cenizas.  
3.2 Materiales y Métodos 
Suelos y enmiendas 
La Región pampeana es una de las áreas cultivadas de clima templado de mayor superficie 
del hemisferio sur. Se ubica entre 32º a 39ºS y 56 a 67ºW. Esta zona cubre alrededor de 30 
Mha de suelos productivos. 
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Los suelos de la región pampeana se generaron a partir de depósitos de loess, y de 
sedimentos eólicos traídos desde el suroeste, que originaron suelos de textura 
progresivamente más fina de suroeste a noreste. Este hecho, combinado con un gradiente 
de precipitaciones que aumenta en la misma dirección, produjo una secuencia geográfica 
de Molisoles, con Haplustoles énticos (US Soil Taxonomy, USDA, 1999) en el límite 
occidental de la región, y la aparición progresiva de Hapludoles énticos, Hapludoles 
típicos, Argiudoles típicos y Argiudoles vérticos hacia el este (Gallet et al.,1998; Zárate, 
2003). Estos suelos están asociados con bajas proporciones de acuoles en las zonas más 
bajas. La mineralogía de los suelos está dominada por material volcánico casi intacto como 
plagioclasas, vidrios y fragmentos líticos; mientras que los componentes menores incluyen 
cuarzo y ortoclasas. En la fracción de arcilla, el mineral predominante es la illita, con 
menor proporción de montmorillonita (Soriano, 1992). El clima de la región es subtropical 
húmedo, caracterizado por veranos largos y cálidos e inviernos suaves, con temperatura 
media de 11° C en julio y 25,5° C en enero, mientras que la precipitación media anual es 
de 1147 mm. Estas condiciones climáticas permiten un buen desarrollo y producción de 
especies forrajeras y de cultivos extensivos típicos de las regiones templadas.  
El trabajo experimental se llevó a cabo con muestras del horizonte superficial de un 
Hapludol Típico (U.S. Soil Taxonomy) de la provincia de Buenos Aires. Se tomaron 
muestras compuestas de suelo prístino (0-15 cm, n=30) utilizando implementos 
adecuados para evitar contaminación. Las muestras se secaron al aire, se tamizaron 
(<2mm) y se homogeneizaron previo a su análisis.  
El biosólido fue provisto por la planta de tratamiento de desagües cloacales Agua y 
Saneamientos Argentinos S.A. (AySA), ubicada en San Fernando, Provincia de Buenos 
Aires. El biosólido tuvo un período de secado en playa previo a su recolección. En el 
laboratorio, se dividió en dos submuestras: la primera se secó a 60º C hasta constancia de 
masa, se molió y tamizó (<2 mm, biosólido puro, B); la segunda submuestra se incineró en 
mufla a 500º C y se homogeneizó cuidadosamente con parte del biosólido seco molido, 
40 
 
obteniendo una mezcla constituida por biosólido adicionado con 30% (P/P) de sus propias 
cenizas (Z).  
Especies vegetales 
Se utilizaron dos especies vegetales: una gramínea (raigrás, Lolium perenne L. P1) y, una 
dicotiledónea (discaria, Discaria americana, P2). Las semillas de raigrás (Lolium perenne L.) 
se adquirieron en un vivero. Las semillas de Discaria americana se recolectaron en su 
hábitat natural, las dunas costeras de La Lucila del Mar, provincia de Buenos Aires, 
Argentina. Las semillas se desinfectaron durante 15 minutos previo a su germinación en 
cajas de Petri estériles a T= 28ºC (Cusato et al., 2007). Después de la emergencia de los 
cotiledones, se trasplantaron a recipientes de vidrio con la siguiente solución nutritiva: 
0.09 mM NH4NO3/0.5 mM KH2PO4/0.5 mM MgSO4 7H2O/0.75 mM, K2SO4/1 mM 
CaCl2/micronutrientes (11.5 µM H3BO3/2.3 µM MnCl2 .4H2O/0.2 µM ZnSO4 7 H2O/0.08 µM 
CuSO4.5 H2O/0.03 µM NaMoO4 2H2O/0.03 µM CoCl·6H2O) y hierro quelatado (0.03 µM 
FeSO4 7H2O/0.03 µM Na2EDTA, pH 7).  
Ensayo 
El ensayo se llevó a cabo en la Facultad de Agronomía de la Universidad de Buenos 
Aires (FAUBA), Argentina, bajo invernáculo, durante un lapso de seis meses. Se utilizaron 
macetas de PVC perforadas en su base para asegurar las condiciones de aireación. Se 
utilizó suelo testigo (ST), suelo enmendado con biosólido puro (SB) y suelo enmendado 
con biosólido adicionado con un 30% de sus propias cenizas (SZ). En ambos casos, se 
aplicaron dosis de enmienda equivalentes a 150 Tn. MS ha-1. La masa de B y Z (15 g) se 
pesó por separado para cada maceta, y se homogeneizó con el suelo (250 g). 
Dado que la formación de nódulos radicales depende de la presencia de Frankia sp. 
en el suelo, los plantines cultivados en solucion hidropónica sólo nodulan si son 
inoculados (Zhongze, 1985). De esta manera, los suelos correspondientes al ensayo con 
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discaria se inocularon (Si) previo al implante con el suelo donde crece esta especie. El 
objetivo fue introducir esporas para facilitar la nodulación y fijación simbiótica de N. 
Las muestras de suelo enmendadas se dejaron estabilizar en las macetas a 
temperatura ambiente durante 45 días, período generalmente utilizado para lograr el 
equilibrio de los biosólidos en el suelo (Jackson et al., 1999). Durante dicho periodo, y a lo 
largo del ensayo, la humedad del suelo se mantuvo a a 90% de capacidad de campo por 
gravimetría, mediante riegos periódicos con agua destilada. La cantidad de agua destilada 
utilizada se determinó previamente por el método de goteo (Mizuno et al., 1978). 
Finalizado el periodo de estabilización, se implantaron las especies vegetales. La siembra 
de raigrás se realizó al voleo, con 0.4 g de semillas de raigrás / maceta. Se trasplantaron 3 
plántulas de D. americana de 45 días de edad en cada maceta en función de los 
tratamientos. Las macetas se mantuvieron a 90% de capacidad de campo en invernáculo a 
temperatura ambiente mediante riegos periódicos. 
El diseño fue de bloques al azar, con los siguientes tratamientos: 
1. ST: suelo testigo. 
2. SB: suelo enmendado con biosólidos. 
3. SZ: suelo enmendado con biosólido adicionado con 30% de cenizas. 
4. STP1: suelo testigo + raigrás. 
5. SBP1: suelo enmendado con biosólidos + raigrás. 
6. SZP1: suelo enmendado con biosólido adicionado con 30% de cenizas + 
raigrás. 
7. SiT: suelo inoculado testigo. 
8. SiB: suelo inoculado enmendado con biosólidos. 
9. SiZ: suelo inoculado enmendado con biosólido adicionado con 30% de 
cenizas. 
10. SiTP2: suelo inoculado testigo + discaria. 
11. SiBP2: suelo inoculado enmendado con biosólidos + discaria. 
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12. SiZP2: suelo inoculado enmendado con biosólido adicionado con 30% de 
cenizas + discaria. 
 
En la mayoría de las repeticiones de los tratamientos SiZP2, hubo una mortandad 
significativa de plántulas que hizo necesaria una reimplantación durante los primeros 15 
días. 
Los muestreos de suelo se realizaron en día 1, día 45 y día 180. Cada maceta constituyó 
una unidad experimental. El diseño del ensayo fue de bloques al azar, con un arreglo 
factorial de 3x4, siendo los factores: 3 enmiendas [suelo testigo; suelo enmendado con B, 
suelo enmendado con Z] x 4 plantas [sin planta, sin planta inoculado, con D. americana e 
inoculado, con raigrás], con 12 repeticiones por tratamiento. En cada muestreo, se 
retiraron cuatro macetas completas por tratamiento. El contenido de cada maceta se secó 
al aire, se molió cuidadosamente utilizando un mortero de porcelana, se tamizó (<2mm) y 




El suelo prístino y las enmiendas se analizaron por difracción de rayos X (XRD) utilizando 
muestras de polvo no orientado, utilizando portamuestras circulares y giratorias mediante 
un difractómetro de rayos X de polvo marca Philips, modelo X Pert MPD, con radiación Ká 
de Cu, en el intervalo de barrido 2 theta comprendido entre 5-70º con paso/tiempo de 
0,03º/2s. El análisis de microscopia electrónica de barrido (SEM, por Scanning Electron 
Microscope) se realizó con un microscopio electrónico Phillips modelo 505 con 
Microsonda EDAX 9100 para análisis químico semicuantitativo con 5-10% de error 
analítico y límites de detección entre 0,25 - 0,50 según elemento. Ambos estudios se 
realizaron en el Servicio Geológico Minero Argentino (SEGEMAR) para identificar los 
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materiales particulados, arcillas y otros minerales, y obtener información acerca de su 
estructura cristalográfica. 
El suelo prístino, las enmiendas y las muestras de suelo se analizaron por métodos 
estándar (Page, 1982; APHA-AWWA-WEF, 2017). 
Se determinó el tamaño de partícula mediante el método de la micro pipeta (Richter y 
Svartz, 1984); la capacidad de intercambio catiónico y cationes de cambio por el método 
del acetato de amonio a pH7: Ca y Mg fueron determinados en el extracto por absorción 
atómica; K y Na, por emisión atómica. El contenido de nitrógeno total se determinó por el 
método de Kjeldahl, mientras que el carbono orgánico se determinó utilizando la 
metodología propuesta por Dalal (1979) y Amato (1983) mediante digestión húmeda (CrO3 
en H2SO4: H3PO4, 2 + 1). 
El pH y la conductividad eléctrica (CE) se determinaron en extractos con relación suelo: 
agua 1:2.5 (Jackson, 1982). Si bien la conductividad eléctrica del suelo suele determinarse 
en extracto de saturación (CEe) (Rhoades y Miyamoto, 1990; Janzen, 1993), en ocasiones 
se utiliza una relación suelo: agua 1:2.5 (P/P, base seca) dado el gran volumen de suelo 
requerido para realizar el extracto de saturación (Sonnevelt y van den Ende, 1971). La 
determinación de CE1:2,5 con fines comparativos entre tratamientos fue utilizada en 
numerosos trabajos (Torri y Lavado, 2002; Sonmez et al., 2008; Monteleone et al., 2016). 
La relación entre CEe y CE1:2,5 es aproximadamente 4, por lo tanto: CEe = 4 x CE1:2.5 
(Aboukila y Norton, 2017; Kargas et al., 2018).  
El contenido total de Cu y Zn en el suelo prístino, B y Z se determinó por digestión ácida 
según la técnica descripta por Shuman (1985). Para ello, 3 g de muestra seca se 
humedecieron con 5 mL de agua regia (HNO₃+3 HCl) en un vaso de precipitados de teflón, 
con posterior incorporación de 5 mL de HF(conc.). Las muestras se digestaron a 120 C hasta 
lograr la descomposición de toda la sílice. Para evitar que las mestrs lleguen a sequedad, 
se fueron incorporando volúmenes iguales de agua regia y HF. El proceso de digestión 
total de cada muestra duró aproximadamente 70 h. Tras su completa descomposición, el 
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exceso de HF(conc.) se eliminó por evaporación con HClO4(conc.). Los extractos obtenidos se 
determinaron mediante espectroscopía de emisión de plasma (ICP-AES, del inglés 
Inductively Coupled Plasma-Atomic Emission Spectrometry) en el Instituto Nacional de 
Tecnología Industrial (INTI), departamento UO-Metales, Argentina. Los límites de 
cuantificación fueron 60 μg·L-1 (Cu) y 20 μg·L-1 (Zn). Se utilizó material de referencia (WQB 
CRM-3) de NIST (por sus siglas en inglés, National Institute of Standards and Methods), 
con porcentajes de recuperación para Cu 93.3 ± 2.9, y Zn: 100.8 ± 2.4. Dada la lentitud en 
el proceso de digestión, y las dificultades asociadas, este proceso solamente se utilizó para 
caracterizar los elementos bajo estudio (Cu y Zn) en el suelo y biosólidos.  
 
La extracción secuencial se realizó de acuerdo a la metodología propuesta por McGrath y 
Cegarra (1992). Cada determinación se realizó por duplicado. El fraccionamiento se realizó 
sobre 3 g de suelo, utilizando tubos Falcon de polipropileno de 50 cm3 para minimizar 
pérdidas de suelo. Se obtuvieron las siguientes fracciones: 
i. fracción soluble e intercambiable (INT): las muestras se agitaron con 30 cm3 de 0.1 M 
CaCl2 por 16 hs en agitador de vaivén a temperatura ambiente. El tubo, junto con su 
contenido, se pesó, se centrifugó a 4600g por 30 min, y se filtró el sobrenadante 
utilizando papel de filtro Whatman Nº 42. Se pesó el residuo húmedo remanente en el 
tubo. 
ii. fracción unida a materia orgánica (MO): el residuo del paso anterior se extrajo con 30 
cm3 de 0.5 M NaOH por 16 hs en agitador de vaivén a temperatura ambiente, se 
centrifugó, filtró y pesó como se describió en (i). 
iii. fracción unida a precipitados inorgánicos (INOR): el residuo remanente de la fracción 
anterior se extrajo con 30 cm3 de 0.05 M Na2EDTA por 1 h, se centrifugó, filtró y pesó 
como se describió en (ii). 
iv. fracción residual (RES): calculó como la diferencia entre el contenido total en el suelo 
(digestión de formas totales) y la suma de las fracciones extraídas (INT + MO + INOR). 
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Esta forma de cálculo fue utilizada con anterioridad por otros autores (Bell et al., 1991; 
Ure et al., 1993; Luo y Christie, 1998). 
En los pasos (i), (ii) y (iii), se determinó la masa total para calcular el volumen exacto de 
solución sobrenadante. Se asumió que el volumen de solución extractante remanente (r) 
en el residuo húmedo correspondió a la masa del residuo húmedo menos la masa de 
muestra de suelo, dividido por la densidad de la solución extractante. Este volumen se 
utilizó para corregir la concentración del elemento traza en la fracción siguiente. De esta 
manera, la concentración de Cu o Zn (mg·kg-1) en cada extracto se calculó de la siguiente 
manera: 
(i) c1 v1 
(ii) c2 ( v2 + r1 ) - c1 r1 
(iii) c3 ( v3 + r2 ) - c2 r2 
 
La concentración de Cu y Zn (ci) se determinó en los extractos mediante ICP-AES en el INTI 
UO-Metales. En todos los casos, las determinaciones se realizaron por duplicado, con un 
desvío estándar menor al 1 %. Los límites de cuantificación del ICP-AES fueron 0.003   
mg·L-1 (Cu) y 0.002 mg·L-1 (Zn). Se utilizó material de referencia (NIST SRM 2711, Montana 
soil), con porcentajes de recuperación de 101% para Cu y 98 % para Zn.  
Análisis estadístico 
Los resultados se analizaron mediante análisis de varianza (ANOVA), previa comprobación 
de homogeneidad (prueba de Bartlett) y de normalidad (prueba de Shapiro-Wilk). En caso 
de no cumplirse la homogeneidad de varianza, las variables se trasformaron para su 
análisis estadístico (Kuehl, 1994). Las medias se analizaron mediante el test de Tukey 
(HSD), con el nivel de significancia de p< 0,05 (Zar, 1999). Se utilizó el programa Statistics 
(versión 1.0, 2000).  
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3.3  Resultados y Discusión  
Los Hapludoles típicos se caracterizan por tener escaso desarrollo de horizontes 
pedogenéticos. En general son suelos arenosos, con baja capacidad de retención de 
humedad. En la Figura 3.3 se presenta el diagrama de difracción de rayos X (XRD) para el 
suelo y las dos enmiendas. 
 
El principal componente cristalino del Hapludol típico fueron cuarzo (SiO2), y plagioclasa 
[(Na,Ca) (Si, Al)4O8] (Figura 3.3 A). En el caso de los biosólidos, el principal componente 
cristalino fue el cuarzo (SiO2), con trazas de plagioclasa [(Na,Ca) (Si, Al)4O8] (Figura 3.3 B). 
La incineración de biosólidos tuvo influencia en la mineralogía general de enmienda mixta. 
La comparación de los dos diagramas de difracción de rayos X (XRD) indica que el principal 
efecto de la incineración fue la formación de hematita (α-Fe2O3) y calcita (CaCO3) (Figura 
3.3 C). También parece haber un ligero aumento en la cantidad de plagioclasas en relación 
con la cantidad de hematita y cuarzo. 
En la Figura 3.4 se presentan las imágenes de alta resolución de la superficie de una 
muestra de biosólidos (A) y de cenizas de biosólidos (B) obtenidas con un microscopio 
electrónico de barrido (SEM). En estas imágenes se puede apreciar la presencia de materia 
orgánica, fibras y menor proporción de particulas minerales en la muestra de biosólidos 
(A), mientras que la muestra de cenizas presenta exclusivamente partículas minerales de 










Figura 3.3: Diagrama de difracción de rayos X (XRD) para el suelo Hapludol típico (A), biosólido (B) 







Figura 3.4: Micrográficas de microscopio electrónico de barrido (SEM) de las muestras de 
biosólidos (A) y de cenizas de biosólidos (B) con magnificación de 318X y 640X respectivamente. 
 
El análisis elemental EDS de las superficies de las muestras de biosólidos y cenizas de 
biosólidos se obtuvo de los espectros de rayos X producidos por el barrido de electrones 
en lugares puntuales de algunas micrografías, así como en toda la superficie SEM. En la 
Figura 3.5 se grafica el número (conteo) de rayos X recibidos y procesados por el detector 
en función de la energía de los niveles atómicos de los elementos detectados. El espectro 
B corresponde a las cenizas puras de biosólidos. Por lo tanto, en la enmienda formada por 
biosólidos más 30 % cenizas habrá una contribución de los espectros A y B.  
Se observa que la fase inorgánica de los biosólidos incluye compuestos de sílice, Fe, Al y Ca 
(Figura 3.5 A). En la Figura 3.5 B se evidencia que la incineración incrementó la 
concentración de ciertos elementos (Si, Al, Cu) debido a la pérdida de materia orgánica. En 
general, las cenizas de biosólidos están constituidas en un 50% por Si, Ca, Fe, P y Al, cada 
uno con porcentajes que varían según las características de los biosólidos y las condiciones 
de tratamiento (Krüger et al., 2014). Se observa la elevada proporción de calcio en las 
cenizas de biosolidos, usualmente presente como CaO o CaCO3 que le confiere capacidad 








Figura 3.5: Espectros EDS de las muestras biosólidos (A) y cenizas (B), provenientes del barrido de 
un haz de electrones en su superficie. 
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Teniendo en cuenta que los biosólidos y las cenizas son ricos en óxidos de Fe / Al amorfos 
(Torri y Lavado, 2008 a), su aplicación al suelo podría aumentar el Fe / Al amorfo del suelo 
a largo plazo. Los óxidos amorfos de Fe y Al son muy reactivos debido a su pequeño 
tamaño y gran superficie. A menudo se presume que estas superficies reactivas son 
responsables de la sorción y estabilización de la MO (Kaiser y Guggenberger, 2000). 
Investigaciones más recientes sugirieron que los mecanismos de estabilización incluyen 
asociaciones ternarias de C - óxido de Fe - arcilla (Wagai et al., 2007) y la formación de 
enlaces químicos no identificados (Spielvogel et al., 2008), que minimizan la degradación 
de la MOS (Kaiser et al., 2002; Chevallier et al., 2008).  
Tabla 3.2: Características analíticas y contenido total de elementos traza en el Hapludol típico, 
biosólido puro (B) y el biosólido adicionado con 30 % de sus propias cenizas (Z). Los datos 
presentados corresponden a la media de tres muestras compuestas.  
Hapludol Típico B Z 
Arcilla (%) 19.2 ** ** 
Limo (%) 23.2 ** ** 
Arena (%) 57.6 ** ** 
pH 5.12  5.82 6.17 
Carbono total (mg g-1) 28.6 251 176 
Nitrógeno total (mg g-1) 2.62 19.3 22.5 
Fósforo total (mg g-1) 1.07 7.2 8.6 
Conductividad eléctrica (dS m-1) 0.61 0.90 0.89 
CIC (cmol(c) kg-1) 20.3 11,95 ** 
Ca (mg g-1)  10.2 22,5 ** 
Mg (mg g-1) 2.0 5,6 ** 
K  (mg g-1) 2.8 10,7 ** 
Na (mg g-1) 0.3 ** ** 
Cu total (mg·kg-1) 22 750.8 894.7 
Zn total (mg·kg-1) 55 2500  3150 
**: no determinado    
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Las características analíticas del suelo Hapludol Típico, biosólido puro (B) y el biosólido 
adicionado con 30 % de sus propias cenizas (Z) se presentan en la Tabla 3.2.  
El suelo presentó niveles de Cu y Zn correspondientes a suelos no contaminados (Lavado 
et al., 2004). En los biosólidos, los ET se encontraron dentro de los valores permisibles 
según la Norma Técnica para el Manejo Sustentable de Barros y Biosólidos generados en 
Plantas Depuradoras de Efluentes Líquidos Cloacales y Mixtos Cloacales Industriales 
(MAyDS Resolución 410/18), y las normas de la Agencia de Protección Ambiental de 
Estados Unidos (USEPA, 1993 Part 503) para su uso como enmienda organica (Tabla 1.2).  
pH      
La acidez de los suelos es una seria limitante para la producción de cultivos en numerosas 
partes del mundo. El desarrollo radical se encuentra afectado si las condiciones de acidez 
son tales que el Al soluble o intercambiable alcanza niveles tóxicos o las concentraciones 
de Ca son bajas, dificultando la absorción de agua y nutrientes (Farina y Channon, 1988). 
Numerosas investigaciones indican que la productividad de los suelos ácidos se puede 
mejorar si se ajusta el pH a valores cercanos a 6. El aumento de pH de suelos ácidos 
favorece la disponibilidad de macronutrientes mientras que reduce la solubilidad de 
elementos tóxicos como Al y Mn (Tisdale et al., 1993). El carbonato de calcio es la 
enmienda más utilizada, aunque existe evidencia que residuos orgánicos como abonos 
verdes, estiércol o biosólidos pueden incrementar el pH de los suelos y a la vez mejorar las 
condiciones de crecimiento de las especies vegetales a través de la incorporación de 
materia orgánica y nutrientes (Hue, 1992; Lavado y Rodríguez, 1999; Whalen et al., 2000).  
El agregado de biosólidos a los suelos puede incrementar, disminuír o no tener efecto 
sobre el pH edáfico (Pierzynski, 1994). El descenso de pH se manifiesta como resultado de 
la mineralización de materia orgánica de los biosólidos, nitrificación de compuestos que 
contienen N amoniacal, hidrólisis de compuestos de Fe y Al, y oxidación de sulfuros 
(Hooda y Alloway, 1993; Pierzynski 1994; Al Wabel et al., 1998; Wong et al., 1998; Walter 
y Cuevas 1999). Sin embargo, ciertos investigadores observaron que la incorporación de 
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biosólidos no modificó el valor de pH (Pierzynski y Schwab, 1993; Berti y Jacobs, 1996; 
Sloan et al., 1997). Otros investigadores observaron un incremento en el pH (Hue y 
Licudine, 1999; Basta y Sloan, 1999), particularmente cuando en el proceso de depuración 
de las aguas se empleó CaCO3 o Ca(OH)2 como floculante (Pierzynski, 1994; Simard et al., 
1999). Otros autores observaron que la variación del pH de los suelos estaba directamente 
relacionada con la dosis de biosólido aplicado (Logan et al., 1997; Luo y Christie, 1998; 
Parkpain et al., 1998).  
Al finalizar el período de estabilización (día 45), la incorporación de ambas enmiendas (B y 
Z) modificó el pH de los suelos (SB y SZ) con respecto al suelo sin enmendar (ST) (Figura 
3.6). Si bien el biosólido puro y las cenizas no presentaron un pH alcalino, ya que sus 
valores fueron de 5.82 y 6.17 respectivamente (Tabla 3.2), su incorporación al suelo 
originó incremento significativo en el pH, que osciló entre 1,3-1.9 unidades. El hecho que 
las dos enmiendas puras no evidenciaran pH alcalino está relacionado con el carácter 
hidrofóbico de los biosólidos, cuya materia orgánica esta compuesta en mayor proporción 
por ácidos palmítico, oleico, esteárico y esteroides (Torri y Alberti, 2012). Cabe desatacar 
que el pH es una escala numérica utilizada para especificar la acidez o alcalinidad de una 
solución acuosa. Sin embargo, los compuestos hidrofóbicos no interactúan con el agua, 
con lo cual el pH medido en las muestras de biosólidos puede no corresponder con el pH 










































Figura 3.6: Variación del pH en un Hapludol Típico. A, al finalizar el periodo de estabilización (45 
días); B, al finalizar el ensayo (180 días). Tratamientos: ST, suelo testigo; SB, suelo enmendado con 
biosólidos; SZ, suelo enmendado con biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas. Las 
barras representan la desviación estándar. Letras diferentes para la misma fecha en cada suelo 
indica diferencias significativas entre tratamientos (Tukey, p<0.05). 
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El incremento en el pH de los suelos enmendados está relacionado con la elevada 
concentración de Ca en el biosólido puro (2.25%, Tabla 3.2) bajo la forma de calcita. 
Cuando los biosólidos son incorporados al suelo, el Ca que se encuentra como calcita se 
libera lentamente a la solución del suelo en las condiciones de humedad en las que se 
realizó el ensayo, de acuerdo a la reacción  
CaCO3   ⇌ Ca2+ + CO32-                 [Ec 1] 
Si bien la solubilidad del CaC03 es de 0.018 g ·L-1 en agua pura, la solubilidad se incrementa 
en condiciones ácidas, de acuerdo a las siguientes reacciones: 
H2O + CO32-   ⇌ HCO3-  + HO- [Ec 2] 
H2O + HCO3-   ⇌ H2CO3  + HO- [Ec 3] 
H2CO3   ⇌ CO2 ↑ + H2O [Ec 4] 
La tasa de disociación del CaCO3 y de los compuestos carbonatados en general (calcitas) se 
encuentra directamente relacionada con la velocidad de remoción de los iones HO- de la 
solución del suelo por procesos de neutralización. De esta manera, se produce un 
incremento de pH debido a la que disminución de la acidez del suelo. Hue y Licudine 
(1999) no sólo encontraron incrementos de pH en profundidad en los suelos tratados con 
biosólidos, sino que además observaron un incremento en la concentración de Ca en la 
solución del suelo. Jackson y Miller (2000) observaron resultados semejantes. 
El incremento de pH fue significativamente más elevado en SZ comparado con SB en el 
suelo sin inocular e inoculado con Frankia (Figura 3.6 A). Estos resultados están 
relacionados con la presencia de óxidos como CaO, MgO, SiO2, Fe2O3 y MnO2 generados 
durante la incineración (Torri y Lavado, 2008 a) y/o debido a la pérdida de aniones ácidos 
en forma gaseosa (Zhang et al., 2001). De hecho, la elevada concentración de óxidos e 
hidróxidos de Ca y Mg presentes en las cenizas permitiría su utilización como agente 
encalante (Rosenfeld y Henry, 2000, Schumann y Sumner, 2000), a la vez de contribuir a la 
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capacidad tampón de los suelos (Carlson y Adriano, 1993). Sin embargo, el agregado de 
cenizas puras a los suelos puede elevar el pH hasta valores de pH= 9-10 (Chirenje y Ma, 
1999), ocasionando un efecto negativo sobre la biota edáfica y una menor disponibilidad 
de macro y micronutrientes. Si bien los suelos enmendados con Z presentaron valores de 
pH significativamente mayores a los enmendados con B, dicho incremento fue de 0.1 - 0.2 
unidades. Posiblemente, la mezcla de cenizas con los biosólidos haya minimizado un 
mayor incremento en el pH edáfico.  
Por otro lado, se observó que, al finalizar el período de estabilización, todos los suelos 
inoculados con Frankia presentaron valores de pH significativamente mayores a los 
tratamientos sin inocular. La bibliografía sobre el efecto de la presencia de Frankia sobre 
las propiedades de los suelos sin planta es por demás escasa. Frankia es un género de 
bacterias filamentosas fijadoras de nitrógeno que viven en simbiosis con plantas 
actinorícicas, aunque también pueden vivir en formas libres en los suelos (Carro et al., 
2016). Numerosos estudios se centraron en la supervivencia de las cepas de Frankia en 
distintos medios de cultivo. Si bien se observó que el crecimiento de Frankia depende de 
la solución buffer utilizada (Burggraaf y Shipton, 1982), cuando estas soluciones no logran 
regular en forma adecuada el pH, éste se torna cada vez más alcalino como consecuencia 
del crecimiento de la bacteria (Ngom et al., 2016). Los resultados obtenidos por estos 
autores podrían explicar el incremento de pH observado en el tratamiento testigo 
inoculado sin planta comparado con el suelo sin inocular.  
Al final del ensayo (día 180), el suelo testigo sin planta y sin inocular (ST) presentó una 
ligera acidificación comparado con día 45. Este resultado se originó como resultado de la 
lenta mineralización de la materia orgánica nativa del suelo, que genera ácidos orgánicos y 
compuestos de baja masa molar (Hue, 1992). El contenido de materia orgánica (2.86%) y 
arcilla (19.2%) del Hapludol típico le confiere cierta capacidad buffer que impide cambios 
bruscos de pH (Bennardi et al., 2018). La capacidad reguladora o buffer de un suelo se 
define como la cantidad de ácido o base necesaria para cambiar su pH en una unidad (Sá 
Mendonça et al., 2006); y es también considerada como la resistencia que presenta un 
56 
 
suelo al cambio de pH cuando se le adicionan sustancias de naturaleza ácida o alcalina 
(Wang et al., 2015). Este poder amortiguador depende de la cantidad y tipo de arcillas, del 
contenido de materia orgánica y del pH inicial que presenta el suelo (Van Rensburg et al., 
2009; Wang et al., 2015). En los suelos testigo sin planta no se observaron diferencias 
significativas entre el suelo sin inocular e inoculado con Frankia (ST y SiT).  
Los suelos enmendados sin planta (SB y SZ) presentaron una disminución significativa de 
pH con respecto a día 45 (fin del período de estabilización). Dicha disminución se originó 
como resultado de la mineralización de la materia orgánica proveniente de los biosólidos y 
la propia del suelo que, como ya se mencionó, origina ácidos orgánicos y compuestos de 
baja masa molar (Hue, 1992, Singh and Agrawal, 2010 a). A su vez, la mineralización del 
nitrógeno orgánico incorporado a traves de los biosólidos genera protones a través del 
proceso de nitrificación. Este proceso, junto con la mineralización de azufre orgánico 
realizados por las bacterias del suelo resultan en una caída en el pH del suelo, modulado 
por su capacidad buffer (Kirchmann et al., 1996; Latare et al., 2014; Eid et al, 2017 b). Sin 
embargo, la disminución de pH fue menos pronunciada para el tratamiento SZ que para el 
tratamiento SB. Estos resultados coinciden con los observados en trabajos anteriores 
(Torri y Lavado, 2002) y sugieren que el pH de los suelos tratados con biosólido más 
cenizas se encuentra más regulado por los compuestos de naturaleza alcalina originados 
durante la incineración del biosólido, particularmente CaO. Uno de los potenciales 
beneficios de mezclar cenizas alcalinas con biosólido es que el efecto encalante de la 
enmienda puede enmascarar la disminución de pH originado como resultado de la 
descomposición de residuos orgánicos (Jackson y Miller, 2000). Rosenfeld y Henry (2000) 
indicaron que el CO2 liberado como consecuencia de la mineralización de la materia 
orgánica del biosólido reacciona con el CaO presente en las cenizas formando CaCO3 [Ec 
5]. De esta manera, el carbonato de calcio formado sería el responsable del aumento en la 
capacidad buffer de los suelos enmendados con cenizas, según [Ec 6].  
CaO  +  CO2     → CaCO3  +  H2O                      [Ec 5] 
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CaCO3  + H+ + A- → Ca2+ + HCO3- + A-                [Ec 6] 
De esta manera, mientras el carbonato se encuentre presente en los suelos enmendados 
con Z, la acidez generada por los protones liberados a la solución del suelo por distintos 
procesos será consumida según la [Ec 6] y el pH del suelo se mantendrá regulado (Van 
Breemen et al., 1983). 
Los suelos enmendados sin planta presentaron valores de pH significativamente 
superiores a los correspondientes a los testigos sin enmendar (ST y SiT). La presencia de 
inóculo incrementó el pH de los suelos sin planta, con diferencias significativas solamente 
para los suelos enmendados con biosólidos (SB vs SiB). 
Las especies vegetales modificaron el pH de los suelos con respecto a los correspondientes 
testigos sin planta. La presencia de raigrás (P1) incrementó ligeramente el pH del suelo sin 
enmendar, aunque dicha diferencia no llegó a ser significativa. También se observaron 
incrementos en los suelos enmendados con biosólidos (SBP1) o biosólidos más cenizas 
(SZP1), siendo significativo solamente para SBP1 con respecto al tratamiento sin planta. La 
Discaria americana incrementó significativamente el pH del suelo testigo (SiTP2) con 
respecto al testigo sin planta. Los tratamientos SiBP2 y SiZP2 siguieron la misma 
tendencia, pero dichos incrementos no fueron significativos.  
El suelo enmendado con biosólidos no presentó diferencias significativas entre P1 y P2 en 
el valor de pH. Por el contrario, P2 incremento significativamente el pH del suelo 
enmendado con biosólidos más cenizas con respecto a P1.   
Si bien en este ensayo no se separó el suelo rizosférico, se utilizaron macetas muy 
pequeñas con la idea que las raíces pudieran explorar todo el volumen de suelo. Por lo 
tanto, puede considerarse que el suelo correspondiente a los tratamientos con planta 
constituye suelo rizosférico (Hallett et al., 2003). Como ya se mencionó más arriba, las 
raíces de las plantas pueden provocar cambios en las propiedades de la interfase suelo-
raíz (rizósfera). El pH rizosférico puede modificarse por consumo de oxígeno, liberación de 
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dióxido de carbono, absorción desbalanceada de aniones o cationes, secreción de ácidos 
orgánicos, aumento de la actividad de los microorganismos, entre otros (Marschner et al., 
1987; Hinsinger y Gilkes 1996). 
Los suelos testigo con raigrás (STP1) o Discaria americana (SiTP2) presentaron un pH 
ligeramente superior al correspondiente testigo sin planta (ST y SiT respectivamente). 
Durante las últimas décadas, se acumuló una amplia evidencia que las raíces pueden 
alterar significativamente el pH del suelo rizosférico, que influye en la absorción de 
nutrientes (Marschner et al., 1986; Darrah, 1993; Hinsinger, 1994). Aunque la respiración 
radical puede disminuir significativamente el pH, la variación del pH rizosférico está 
mayormente relacionada con el equilibrio iónico radical, y la liberación de protones u 
oxhidrilos al medio externo (Middleton y Smith, 1979; Nye, 1981; Hedley et al., 1982). 
Gahoonia et al. (1992) demostraron que las raíces de raigrás excretan protones cuando se 
les suministra N-NH4+, mientras que liberan oxhidrilos cuando la fuente nitrogenada es N-
NO3-. En un ensayo hidropónico (Smith et al., 1983), se evaluó el efecto de una solución 
nutritiva sobre el pH y la CE de la solución rodeando las raíces de raigrás. Se observó que 
las plantas que crecieron a base de una solución nutritiva con N-amoniacal acidificaron la 
zona rizosférica; y que este descenso de pH se maximizó en suelos con baja capacidad 
buffer como los suelos arenosos. Por el contrario, cuando la fuente nitrogenada fue 
nitrato, se observó una alcalinización de la zona rizosférica de raigrás (Smith et al., 1983). 
En este ensayo, la mayor fuente de N disponible para las plantas en el suelo testigo fue N-
NO3- (Covacevich y Echeverria, 2000), mientras que, en los biosólidos, el N se encuentra 
mayormente formando parte de proteínas, aminoácidos y compuestos nitrogenados de 
bajo peso molecular, como la urea y el ácido úrico (Thangarajan et al., 2015), que puede 
resultar en la liberación inicial de amonio. En condiciones de elevada disponibilidad de 
amonio y nitrato, la mayoría de las especies vegetales exhiben una mayor afinidad por la 
absorción de NH4+ que NO3− debido al bajo consumo de energía (5 ATP mol − 1 NH4+ frente 
a 20 ATP mol − 1 NO3−, Xu et al., 2019). Por lo tanto, los valores de pH en los suelos con 
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planta están relacionados con la fuente de N, de acuerdo a lo observado también por 
Hinsinger y Gilkes (1996). 
Conductividad Eléctrica (CE) 
La conductividad eléctrica (CE) es un indicador de la concentración de iones presente en la 
solución del suelo, y mide la capacidad que presenta el suelo para conducir la corriente 
eléctrica. Debido a que las especies vegetales absorben agua a través de sus raíces por el 
proceso de ósmosis, un elevado contenido de sales en la solución del suelo puede originar 
que el citoplasma vegetal sea hipertónico con respecto su entorno, provocando una salida 
neta del agua presente en las células. Se produce entonces una disminución en la presión 
de turgencia, pudiendo originar daños en los tejidos, retraso en el crecimiento, bajo 
rendimiento y, en casos extremos incluso marchitez, aun cuando la provisión de agua en 
el suelo sea adecuada (Machado y Serralheiro, 2017).  
En la Figura 3.7 se presentan los valores de CE2,5:1, en adelante mencionados como CE, en 
cada uno de los tratamientos.  
En la Figura 3.7 A se observa que, al finalizar el periodo de estabilización, los suelos 
enmendados con biosólidos (SB) o la mezcla de biosólidos con cenizas (SZ) presentaron 
valores significativamente más altos de CE comparados con el suelo testigo (ST). 
Resultados similares se observaron en el suelo inoculado con Frankia. 
Los biosólidos poseen elevadas concentraciones de sales solubles (Eid et al., 2017 b; Torri 
y Cabrera, 2017), ya que durante los procesos de sedimentación de los efluentes se 
incorporan diversos productos inorgánicos, como floculantes y agentes acondicionantes 






























































Figura 3.7: Variación en la CE de un Hapludol Típico. A, al finalizar el periodo de estabilización (45 
días); B, al finalizar el ensayo (180 días). Tratamientos: ST, suelo testigo; SB, suelo enmendado con 
biosólidos; SZ, suelo enmendado con biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas. Las 
barras representan el desvío estándar, letras diferentes indican diferencias significativas entre 
tratamientos (Tukey, p<0.05). 
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A su vez, los altos niveles de materia orgánica y nutrientes incorporados al suelo a traves 
de los biosólidos inducen la proliferación de una mayor biomasa y actividad microbiana en 
el suelo (Bettiol y Ghini, 2011; Roig et al., 2012), que facilitan la mineralización de la 
materia orgánica de los biosólidos y produce la liberación de iones a la solución del suelo, 
de acuerdo a lo observado también por Logan et al. (1997). Dichas sales incrementan la CE 
de los suelos enmendados con biosólidos (Eid et al., 2017 a; Yilmaz y Temizgül, 2014). 
Ciertos autores indicaron que la CE aumenta en forma lineal con la dosis de biosólido 
aplicado (Abd El-Hay y Angle, 1994; Logan et al., 1997; Eid et al., 2017 b). Clapp et al. 
(1986) observaron que la CE alcanzó su valor máximo luego de la incorporación de 
biosólidos con una disminución posterior, aunque en todo momento la CE fue 
significativamente superior a la de los suelos testigo. Estos autores indicaron que el 
descenso de la CE se verificó como resultado de la lixiviación de las sales. Por otro lado, 
Logan et al. (1997) indicaron que los máximos valores de CE se verificaron luego de dos 
años de la incorporación de biosólidos, adjudicando estos resultados a la mineralización 
de la materia orgánica. Abd El-Hay y Angle (1994) observaron que las sales provenientes 
del biosólido fueron perjudiciales para el crecimiento y rendimiento de un cultivo de soja 
cuando la dosis de biosólido fué mayor a 200 t·ha-1. 
En este ensayo, y al finalizar el periodo de estabilización, no se verificaron diferencias 
significativas (Tukey, p<0.05) en los valores de CE entre los tratamientos SB y SZ. Estos 
resultados indican que los compuestos incorporados a los suelos como cenizas no 
contribuyeron a incrementar la CE de los suelos tratados posiblemente debido a que la 
matriz del biosólido pudo retenerlos (McBride, 1995), en concordancia con resultados 
anteriores (Torri, 2001; Torri, 2009). El riesgo de aplicar cenizas puras a los suelos se debe 
principalmente al incremento del pH y de la CE más que a los elementos traza aportados 




A los 180 días, los suelos enmendados con biosólidos (SB) o la mezcla de biosólidos con 
cenizas (SZ) presentaron valores significativamente más altos de CE comparados con el 
suelo testigo (ST, Figura 3.7 B). Asimismo, se observó un ligero incremento en el valor de 
CE en cada uno de los tratamientos con respecto al fin del periodo de estabilización (dia 
45). Estos resultados están relacionados con la mineralización de la materia orgánica del 
biosólido (Logan et al., 1997; Galbally et al., 2013; Sharma et al., 2017). No se observaron 
diferencias significativas (Tukey, p<0.05) en los valores de CE entre los tratamientos SB y 
SZ en los suelos sin planta. Estos resultados confirman que los compuestos incorporados a 
los suelos como cenizas presentaron baja solubilidad o la matriz del biosólido pudo 
retenerlos (Torri, 2001; Torri, 2009). 
La presencia de plantas no modificó significativamente la CE de los suelos testigo con 
respecto a los suelos sin planta. En los demás tratamientos enmendados, se observó que 
la presencia de las dos especies vegetales (raigrás y discaria) produjo una disminución de 
la CE con respecto a los suelos enmendados sin planta. Dado que las macetas se 
mantuvieron a 90% de capacidad de campo a lo largo del ensayo, estos resultados indican 
absorción radical. Dicha reducción en la CE es consistente con los resultados citados por 
Asher (1977) que indica que las plantas que crecen activamente en los suelos, 
particularmente los arenosos, pueden reducir rápidamente el “pool” de nutrientes en la 
solución del suelo. Comparando los valores de CE en los suelos implantados con raigrás y 
discaria, se observó que la CE de los suelos con discaria fue ligeramente más elevada que 
la correspondiente a raigrás, aunque no se manifestaron diferencias significativas. 
Distribución de Cu entre diferentes fracciones del suelo 
Día 1, inicio del ensayo  
La distribución de Cu entre las distintas fracciones edáficas correspondiente al Hapludol 
típico en estado prístino (ST), en las muestras de suelo enmendadas con biosólidos (SB) o 
la mezcla de biosólidos con cenizas (SZ) se presenta en la Figura 3.8. 
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Dado que, en todos los casos, la concentración de Cu en los suelos fue similar en los 
tratamientos inoculados y sin inocular (ST ≈ SiT, SB ≈ SiB, SZ ≈ SiZ), sin diferencias 
significativas entre ellos, se presentan solamente los datos del suelo sin inocular. 
En el suelo prístino, la concentración de Cu nativo en la fracción intercambiable se 
encontró por debajo del límite de cuantificación (< 0.50 mg·kg-1). La fracción de Cu-INT 
representa usualmente una pequeña fracción del total, y corresponde a las formas 
solubles presentes en la solución suelo (iones y complejos orgánicos de baja masa molar) y 
a formas lábiles adsorbidas a sitios de sorción específicos presentes en la materia orgánica 
y en las partículas de arcilla constituyentes del suelo (Sauvé et al., 2000). La baja 
concentración de Cu presente normalmente en la solución de los suelos pristinos se 
encuentra regulada por fenómenos de adsorción y desorción específicos asociados con el 
material coloidal edáfico (McBride, 1989; Wu et al., 1999b). La mayor proporción de este 
elemento se encuentra en los suelos en formas de menor disponibilidad (Sauvé et al., 
1997a). Ciertos investigadores observaron que la mayor proporción de Cu se encontró 
asociada a la fracción orgánica y como formas residuales (Shuman, 1979; Luo y Christie, 
1998), otros en formas orgánicas y precipitadas (Zhu y Alva, 1993; Walter y Cuevas, 1999). 
En el suelo utilizado en este ensayo, los mayores porcentajes de Cu se encontraron en la 
fracción residual (70%), con menor proporción entre las fracciones orgánica y precipitadas 
como compuestos inorgánicos (17.49% y 12.39%, respectivamente). Estos resultados 
coinciden con los reportados por McGrath y Cegarra (1992) y Canet et al. (1997), quienes 
observaron que, en un suelo franco arenoso típico en condición prístina, el Cu se encontró 
mayormente en la fracción residual, con proporciones decrecientes en las fracciones 



































Figura 3.8: Concentración de Cu en las fracciones intercambiable (Cu-INT), orgánica (Cu-MO), 
precipitados inorgánicos (Cu-INOR) y residual (Cu-RES) en Hapludol típico en condiciones prístinas, 
enmendado con biosólido (B) o biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas (Z) en día 1. 
Las barras representan el desvío estándar. Para cada gráfico (A, B o C), letras diferentes para la 
misma fracción de Cu indican diferencias significativas (Tukey, p<0.05), nc: por debajo del límite de 
cuantificación del equipo. 
 
La incorporación de biosólidos y de biosólido con 30% de sus propias cenizas incrementó 
la concentración de Cu total en los suelos enmendados debido a la elevada concentración 
del elemento en ambas enmiendas (750.8 y 894.7 mg Cu·kg-1, respectivamente). 
A su vez, todas las fracciones estudiadas exhibieron incrementos significativos en la 
concentración de Cu con respecto al testigo. La mayor proporción de Cu en los suelos 
enmendados se encontró en las fracciones residual (50-65%) y orgánica (20-28%), con 
menor proporción como precipitados inorgánicos (12-20%) o intercambiables (1%) (Figura 
3.8). Estos resultados coinciden con los obtenidos por otros autores en suelos 
enmendados con biosólidos, quienes indicaron que el Cu estaba asociado a ligandos 
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orgánicos y a la fracción residual, posiblemente ocluído en minerales primarios (Fuentes et 
al., 2004; Wang et al., 2006). 
Los suelos enmendados presentaron concentraciones de Cu-INT de 0.4 y 0.6 mg Cu·kg-1 
para los tratamientos SB y SZ, respectivamente. Cabe destacar que las formas físico-
químicas de los ET en las enmiendas son las que inicialmente determinan su especiación 
en los suelos, su movilidad, reactividad o disponibilidad para las plantas (Qian et al., 2003). 
Evidentemente, el Cu se encontraba en la fracción intercambiable en el biosólido o en la 
mezcla del biosólido con cenizas, ya que la concentración de Cu-INT se encontró por 
debajo del límite de cuantificación en el suelo prístino (ST). Es importante destacar que no 
se observaron diferencias significativas entre SB y SZ, lo que implica que el Cu presente en 
las cenizas no corresponde a formas solubles. 
No se observaron diferencias significativas para las fracciones Cu-MO y Cu-INOR entre los 
tratamientos SB y SZ. En cambio, la concentración de Cu-RES fue significativamente 
superior en SZ comparado con SB. Estos resultados indican que el Cu incorporado a través 
de las cenizas se encontró principalmente en la fracción residual. Los ET que se 
encuentran en la fracción residual son considerados no disponibles, o sea, no se 
encuentran sujetos a procesos de lixiviación o absorción (Legret et al., 1993; Fuentes, 
2004; Bogusz y Oleszczuk, 2018). Sin embargo, cabe destacar que las cenizas están 
compuestas predominantemente por sólidos generados a elevada temperatura. En 
condiciones atmosféricas normales, o en los suelos, muchos de estos sólidos son 
metaestables y con el tiempo pueden alterarse para transformarse en minerales 
secundarios termodinámicamente estables (Meima et al., 2002; Chandler et al., 1997). En 
este proceso, es posible que el Cu se libere a formas biodisponibles. 
 
Día 45, fin del período de estabilización 
Al final del período de estabilización (45 días), en los suelos testigo no se observaron 
diferencias significativas en la distribución de Cu con respecto a las condiciones iniciales, 
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indicando que el Cu se encuentra en equilibrio con las condiciones edafo climáticas 
imperantes. 
Los suelos enmendados exhibieron concentraciones de Cu significativamente más 
elevadas que los correspondientes testigos en todas las fracciones estudiadas (Figura 3.9). 
La distribución del Cu en los suelos enmendados se modificó con respecto al inicio del 
ensayo. A medida que transcurre el tiempo de contacto entre la enmienda y el suelo, la 
distribución de los elementos traza entre las distintas fracciones está determinada por 
factores que dependen de las características de la enmienda, de la química del ET en 
cuestión, y de factores edáficos y climáticos, como se vio en el Capítulo 2. Una vez 
establecido el equilibrio, el cambio en uno o varios de esos factores puede provocar que el 




Figura 3.9: Concentración de Cu en las fracciones intercambiable (Cu-INT), orgánica (Cu-MO), 
precipitados inorgánicos (Cu-INOR) y residual (Cu-RES) en Hapludol típico en condiciones prístinas, 
enmendado con biosólido (B) o biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas (Z) en día 
45. Las barras representan el desvío estándar. Letras diferentes para la misma fracción de Cu 




Al final del período de estabilización, los suelos sin enmendar presentaron 
concentraciones de Cu-INT por debajo del límite de cuantificación. Sin embargo, en los 
suelos enmendados se pudo cuantificar la concentración de Cu-INT, con valores que 
oscilaron entre 0.28 y 0.36 mg Cu-INT·kg-¹. Esta concentración representa una proporción 
muy baja del total de Cu incorporado a los suelos a través de los biosólidos. Los suelos 
enmendados e inoculados con Frankia (SBi, SZi) presentaron valores más altos de Cu-INT 
comparado con los suelos sin inocular, con diferencias significativas solo para SiB 
comparado con SB (Tukey, p<0.05).  Se sugirió que los ET unidos a la materia orgánica 
estable de los biosólidos podrían liberarse a la solución del suelo incrementando su 
disponibilidad con el tiempo (Hooda y Alloway, 1994; McBride, 1995; Haghighi et al., 
2016). Ponizovsky et al. (2006) indicaron que la mayor proporción del Cu incorporado al 
suelo a través de los biosólidos permaneció fuertemente adsorbido a la fase sólida del 
suelo, y alrededor del 1% del total se encontró en la solución del suelo. Muchos autores 
indicaron que el carbono orgánico disuelto contribuye a la elevada disponibilidad de 
ciertos ET en suelos enmendados con biosólidos (Al-Wabel et al., 2002; Haynes et al., 
2009; Peckenham et al., 2008; Bolan et al., 2011). De hecho, se estima que alrededor del 
80% del Cu presente en la solución del suelo se encuentra como quelatos orgánicos 
solubles (Hodgson et al, 1966, Ponizovsky et al., 2007; Campillo-Cora et al., 2020). Otros 
autores indicaron que el aumento en la CE del suelo como resultado de la aplicación de 
biosólidos, puede disminuir el porcentaje de Cu adsorbido al complejo de cambio al 
aumentar la competencia por los sitios de adsorción (Stevenson, 1991; Goss et al., 2013). 
Los resultados obtenidos en este ensayo indican que el Cu liberado por el proceso de 
mineralización de la materia orgánica de los biosólidos, de acuerdo a lo observado por 
Torri et al. (2003) se redistribuyó hacia fracciones de menor disponibilidad. 
No se observaron diferencias significativas entre SB y SZ, o entre SiB y SiZ. Estos resultados 
indican que la incorporación de cenizas a los biosólidos a los suelos no incrementó la 
disponibilidad de Cu con respecto a los suelos tratados con biosólidos, de acuerdo a lo 
observado en trabajos anteriores (Torri y Lavado, 2008 a). La concentración de Cu-MO en 
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los suelos enmendados con B y Z presentó incrementos significativos con respecto a día 1, 
mientras que no se observaron diferencias significativas para los suelos testigo.  
Numerosos trabajos informaron incrementos de Cu-MO en los suelos luego de la 
incorporación de biosólidos (Domingues et al., 2002; Pedra et al., 2006), a pesar de la 
mineralización de su materia orgánica. Ciertos autores observaron que la mayor tasa de 
mineralización de C en los suelos enmendados con biosólidos ocurre entre los días 7 y 11 
posteriores a su aplicación (Lerch et al., 1992; Bernal et al.; 1998) mientras que Torri et al. 
(2003) observaron que la mayor tasa de mineralización se verificó durante los 30 días 
posteriores a la incorporación de biosólidos. El incremento de Cu-MO observado al final 
del periodo de estabilización está relacionado con el hecho que el Cu puede interactuar y 
tiene una elevada afinidad para formar complejos estables con sustancias orgánicas de 
alta y baja masa molar (Nierop et al., 2002). Se concluye que el Cu liberado a la solución 
del suelo por procesos de mineralización se adsorbió a la materia orgánica remanente del 
biosólido o del suelo. Otros autores (Sparks, 1995; Wu et al., 1999 b) asociaron el mayor 
incremento de Cu-MO en suelos de textura gruesa con las características de la materia 
orgánica asociada a la arcilla de granulometría más gruesa, que poseen una mayor 
concentración de grupos funcionales como carboxilos, aldehídos y cetonas.   
El Cu es, probablemente, el micronutriente adsorbido o retenido con mayor energía por 
los componentes del suelo, debido a su tendencia para formar enlaces covalentes. 
Asimismo, presenta una mayor afinidad por la materia orgánica del suelo que otros 
cationes (Kerndorff y Schnitzer, 1980; Violante y Caporale, 2015). Este fenómeno se 
atribuyó a la elevada afinidad, y a la unión selectiva del Cu a grupos funcionales como 
aminas, polifenoles y sulfhidrilos (Stevenson, 1994). A su vez, los ácidos húmicos que 
adsorben/fijan Cu se encuentran fuertemente asociados a las superficies de partículas de 
tamaño arcilloso, como oxihidróxidos de hierro, arcillas silicatadas o cenizas, mediante 
complejos superficiales de esfera interna (McBride, 1984). De esta manera, el complejo 
húmico-arcilloso formado presenta Cu sorbido a partículas de tamaño arcilloso, sobre la 
materia orgánica que a su vez esta adsorbida sobre la superficie de arcillas (complejo 
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ternario tipo B) o formando puentes entre las arcillas y los grupos funcionales orgánicos 
(complejo ternario de tipo A). En la Figura 3.10 se esquematizan los enlaces de los 
complejos ternarios de Cu de tipo A y B. 
 
 
Figura 3.10: Esquema de posibles configuraciones de enlace en complejos húmico-arcilloso 
(goetita): complejo de esfera interna entre Cu (II) y goetita, y complejos ternarios de tipo A y B. 
Adaptado de Alcacio et al. (2001). 
 
Por estos motivos, el Cu es considerado un elemento de escasa movilidad en el perfil del 
suelo, acumulándose en los horizontes superficiales debido a su adsorción específica a la 
materia orgánica estable, a los complejos húmico-arcillosos y, en menor proporción, a la 
superficie de las arcillas o partículas de tamaño arcilloso. 
No se observaron diferencias significativas en Cu-MO entre los tratamientos SB-SiB o SZ-
SiZ, ni tampoco entre SB-SZ o SiB-SiZ. La ausencia de diferencias significativas en Cu-MO 
entre los suelos enmendados con biosólidos y biosólidos con cenizas sugieren que el Cu 
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incorporado a través de las cenizas no contribuyó a incrementar la fracción adsorbida en 
la orgánica. Por ende, en ambos tratamientos, el incremento de Cu-MO se debió al Cu 
originalmente presente en los biosólidos, y que, en esta fecha, el Cu incorporado a los 
suelos a través de cenizas de biosólidos permaneció en fracciones de menor 
disponibilidad. 
Al igual que con la fracción orgánica, se observó un incremento significativo en la fracción 
Cu-INOR en todos los suelos enmendados con respecto a día 1. Por el contrario, la 
concentración de Cu-INOR en los suelos testigo no se modificó significativamente con 
respecto al inicio del ensayo.   Los suelos enmendados con biosólidos más cenizas 
presentaron una concentración de Cu-INOR significativamente más elevada que los suelos 
enmendados con biosólidos, sin observarse diferencias significativas entre el suelo sin 
inocular o inoculado con Frankia (SZ y SiZ). Estos resultados indican que una proporción 
del Cu incorporado al suelo a través de las cenizas incrementó la fracción inorgánica. 
Ciertos autores indicaron que la fracción inorgánica de Cu aumenta con el incremento del 
pH edáfico (Sims y Kline, 1991; Zhu y Alva, 1993; Walter y Cuevas, 1999; Parkpain et al., 
1998; Alva et al., 2000). En este ensayo, los suelos enmendados con Z presentaron un pH 
significativamente más alcalino que los suelos enmendados con B. Sin embargo, dicha 
correlación no pudo establecerse en esta fecha, posiblemente porque aún no se 
establecieron las condiciones de equilibrio o de cuasi-equilibrio entre las fracciones. 
 
Día 180, finalización del ensayo  
Dado que, en todos los casos, la concentración de Cu-MO en los suelos sin planta fue 
similar en los tratamientos inoculados y sin inocular (ST ≈ SiT, SB ≈ SiB, SZ ≈ SiZ), sin 
diferencias significativas entre ellos, se presentan solamente los datos del suelo sin 
inocular. Al final del ensayo, el fraccionamiento secuencial de Cu en los suelos (datos no 
graficados) indicó que la concentración de Cu-INT se encontró por debajo del límite de 
cuantificación en casi todos los tratamientos. Solamente se pudo cuantificar Cu-INT en el 
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suelo enmendado con biosólidos sin planta (SB) y en el suelo enmendado con biosólidos y 
raigrás (SBP1). La concentración media en SB fue de 0,29 ± 0,06 mg Cu-INT·kg-1, mientras 
que en SBP1 fue de 0,54 ± 0,06 mg Cu-INT·kg-1. 
Como ya se mencionó, la mineralización de la materia orgánica de los biosólidos libera Cu, 
entre otros elementos, a la solución del suelo. La tasa de mineralización es elevada 
durante los primeros 60 días, pareciendo llegar a un nuevo equilibrio al cabo de 150 días, 
con contenidos de carbono total significativamente más elevados que el testigo (Torri et 
al., 2003). A pesar de la continua mineralización de la materia orgánica del biosólido, y la 
liberación de Cu a la solución del suelo, Cu-INT pudo cuantificarse solamente en dos 
tratamientos: SB y SBP1. En general, la presencia de especies vegetales disminuye la 
fracción de mayor disponibilidad vegetal, siendo el Cu mayormente absorbido por 
intercepción directa (Mortvedt et al., 1991). Este hecho permitiría explicar que no se 
pudiera cuantificar Cu-INT en SBP2. Sin embargo, y a pesar de la presencia de raigrás, 
pudo cuantificarse Cu-INT en el tratamiento SBP1.  
 
Las raíces de las gramíneas sintetizan y excretan compuestos de baja masa molar. En 
condiciones de deficiencia de hierro, las gramíneas secretan moléculas que actúan como 
agentes quelantes específicos de Fe3+ denominados fitosideróforos (Drechsel y Jung, 
1998). Debido a su elevada afinidad por el Fe, lo solubilizan por quelación, produciendo 
complejos Fe (III)-fitosideróforo que ingresan al interior de la raíz a través de un 
transportador específico situado en la membrana plasmática (Neilands, 1995). Sin 
embargo, los fitosideróforos no son específicos para Fe y pueden aumentar la 
disponibilidad y posiblemente también la absorción de otros ET como Zn, Mn, Ni, Cu y Cd 
(Zhang et al., 1991 a, b; Marschner y Römheld, 1994; Awad y Römheld, 2000). De hecho, 
el Cu es el metal de transición divalente para el cual los fitosideróforos exhiben una 
elevada afinidad (Cornu et al., 2017). Además, se ha demostrado que la presencia de Cu 
en la rizósfera mejora la producción bacteriana de sideróforos (Braud et al., 2010; Cornu 
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et al., 2019). La elevada concentración de Cu en el biosólido y la presencia de 
fitosideróforos, o de otras sustancias complejantes excretadas por las raíces del raigrás 
podrían explicar la mayor concentración de Cu-INT en los suelos enmendados con 
biosólidos comparado con discaria.  
Sin embargo, la fracción de Cu-INT se encontró por debajo del límite de cuantificación en 
los tratamientos con cenizas, posiblemente debido a que el material coloidal incorporado 
a través de las cenizas posee una elevada capacidad de adsorción/fijación de iones (Wang 
et al., 2016). Militaru et al. (2020) analizaron la eficiencia y factibilidad del uso de cenizas 
de biosólidos como material adsorbente para la eliminación de Pb (II) y Cu (II) en sistemas 
simples y binarios. Estos autores concluyeron que la adsorción de Cu sobre las cenizas de 
biosólidos es fuertemente dependiente del pH; se incrementa desde pH = 3 hasta alcanzar 
la máxima adsorción entre pH = 6-7. En concordancia con ese estudio, las dosis de cenizas 
de biosólidos utilizadas en este ensayo lograrían una eficiencia de remoción de 92.4 % del 
Cu presente en las formas de mayor labilidad (Cu-INT). De este modo, la adsorción de Cu 
sobre las cenizas de biosólidos, favorecido por el pH significativamente más elevado de 
este tratamiento comparado con los tratamientos con biosólidos explicarían la baja 
concentración de Cu-INT, por debajo del límite de cuantificación. 
El hecho que en los demás tratamientos enmendados (SBP2, SZP1, SZP2), la concentración 
de Cu-INT se encontrara por debajo del límite de cuantificación sugiere que el elemento se 
redistribuyó hacia fracciones de menor disponibilidad o, en el caso de los tratamientos 
con planta, que fue absorbido por las especies vegetales.  
La concentración de Cu-MO medida al final del ensayo fue, en todos los tratamientos, 
significativamente inferior con respecto al fin del periodo de estabilización. Sin embargo, 
todos los suelos enmendados presentaron concentraciones de Cu-MO significativamente 
más elevadas que el suelo testigo (ST) (Figura 3.11). No se observaron diferencias 


































Figura 3.11: Concentración de Cu en la fracción orgánica (Cu-MO) a los 180 días de iniciado el 
ensayo. Tratamientos: ST, suelo testigo; SB, suelo enmendado con biosólidos; SZ, suelo 
enmendado con biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas; P1, raigrás; P2, Discaria 
americana. Las barras representan el desvío estándar, letras diferentes indican diferencias 
significativas entre tratamientos (Tukey, p<0.05), nc: por debajo del límite de cuantificación del 
equipo. 
Las especies vegetales modificaron la concentración de Cu-MO con respecto a los 
tratamientos sin planta.  
En el suelo sin enmendar, la presencia de raigrás no modificó la concentración de Cu-MO 
con respecto al testigo sin planta. Sin embargo, originó una disminución significativa en la 
concentración de Cu-MO en SBP1 comparado con el suelo enmendado sin planta (SB). 
Dicho Cu pudo ser absorbido por el raigrás o pasar a formas de menor biodisponibilidad, 
como se observa en la Figura 3.13. Se observó un ligero incremento en Cu-MO en SZP1 
con respecto al testigo sin planta (SZ), aunque este incremento no fue significativo.   
En el suelo testigo, la presencia de discaria originó una disminución en la concentración de 
Cu-MO con respecto al testigo sin planta. Dicha concentración se encontró por debajo del 
límite de cuantificación. La misma tendencia se observó en los tratamientos SiBP2 y SiZP2 
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con respecto a los correspondientes testigos sin planta (SB y SZ), aunque estas diferencias 
no fueron significativas (Tukey, p<0.05). Esta ligera disminución pudo originarse por 
absorción radical por parte de la discaria o por el pasaje de Cu hacia formas de menor 
biodisponibilidad.  
Dada la elevada afinidad del Cu para formar complejos estables con la fase orgánica, se 
esperaría que la adsorción se incrementara a medida que el pH edáfico aumenta. Sin 
embargo, los resultados obtenidos indican lo contrario. Se observó que la proporción de 
Cu ligado a la fracción orgánica disminuyó en la medida que se incrementó el pH en los 
distintos tratamientos. En la Figura 3.12 se observa la relación entre Cu-MO y pH de los 
suelos. Zhu y Alva (1993) también observaron que la proporción de Cu-MO disminuyó a 
medida que el pH de los suelos se incrementó en una serie de 7 suelos arenosos con 
diferente contenido de materia orgánica. Este cambio se asoció con un incremento de las 
formas inorgánicas.  




















Figura 3.12: Relación entre formas orgánicas de Cu (Cu-MO) y pH en un Hapludol tipico a los 180 




La dependencia de Cu-MO con el pH del suelo fue posteriormente confirmada por otros 
autores (Hsiau y Lo, 1998; Walter y Cuevas, 1999; Alva et al., 2000).  
En la Figura 3.13 se presenta la concentración de Cu en la fracción inorgánica (Cu-INOR) a 



































Figura 3.13: Concentración de Cu en la fracción inorgánica (Cu-INOR) a los 180 días de iniciado el 
ensayo. Tratamientos: ST, suelo testigo; SB, suelo enmendado con biosólidos; SZ, suelo 
enmendado con biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas; P1, raigrás; P2, Discaria 
americana. Las barras representan el desvío estándar, letras diferentes indican diferencias 
significativas entre tratamientos (Tukey, p<0.05), nc: por debajo del límite de cuantificación del 
equipo. 
En el suelo sin enmendar, la presencia de raigrás (STP1) no modificó la concentración de 
Cu-INOR con respecto al testigo sin planta (ST). Por el contrario, la presencia de discaria 
(STP2) originó una disminución significativa en la concentración de Cu-INOR con respecto 




En los suelos enmendados sin planta, la concentración de Cu-INOR disminuyó ligeramente 
con respecto a la fecha anterior (día 45).  
Los suelos enmendados con biosólidos o con biosólidos adicionado con 30 % de sus 
propias cenizas presentaron concentraciones de Cu-INOR significativamente superiores al 
suelo testigo sin enmendar.  
En los suelos enmendados con biosólidos, se observó que la presencia de las especies 
vegetales favoreció el pasaje de Cu hacia formas inorgánicas, ya que los tratamientos con 
planta (SBP1 y SBP2) presentaron una concentración de Cu-INOR significativamente 
superior al suelo sin planta (SB). A su vez, el suelo enmendado con biosólidos más cenizas 
(SZ) presentó una concentración significativamente superior de Cu-INOR con respecto a 
SB. Estos resultados indican que una proporción del Cu incorporado al suelo a través de 
las cenizas permaneció en formas precipitadas en el tratamiento sin plantas. Si bien no se 
observaron diferencias significativas debido a la presencia de especies vegetales (SZP1 y 
SZP2) con respecto al suelo sin planta (SZ), la concentración de Cu-INOR en SZP2 fue 
significativamente superior a SZP1.  
Diversos estudios indicaron que, cuando los suelos se ordenan según pH creciente, la 
proporción de Cu-MO desciende mientras que la fracción Cu-INOR se incrementa (Zhu y 
Alva, 1993; Alva et al., 2000 y 2005; Torri y Lavado, 2008 a). Cuando el pH del suelo es 
bajo, la asociación del Cu con la fracción orgánica predomina, pero en la medida que el pH 
se incrementa, hay una partición de Cu hacia formas inorgánicas hasta un valor de pH 
umbral a partir del cual la precipitación de Cu es la principal reacción. También se observó 
que la proporción de Cu-MO/Cu-INOR está regulada por el pH del suelo (Zhu y Alva, 1993; 
Parkpain et al., 2000).  
En este trabajo también se observó una correlación positiva entre Cu-INOR y pH (Figura 
3.14). Estos resultados coinciden con los reportados por otros autores (Zhu y Alva, 1993; 
Walter y Cuevas, 1999; Parkpain et al., 1998; Alva et al., 2000) quienes observaron que la 
fracción inorgánica de Cu se incrementó en los suelos que presentaron un pH más 
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elevado, acompañado usualmente por un descenso de la concentración de Cu en la 
fracción orgánica. 






















Figura 3.14: Relación entre formas inorgánicas de Cu (Cu-INOR) y pH en un Hapludol típico a los 
180 días de la incorporación de ambas enmiendas, biosólidos o biosólidos más 30% de sus propias 
cenizas. 
El bajo valor de R2 posiblemente se debe a que aun no se alcanzaron las condiciones de 
equilibrio en el suelo. Estos resultados sugieren que el pH del suelo regula la 
concentración de Cu en las fracciones asociadas a la materia orgánica o precipitadas como 
compuestos inorgánicos a medida que las reacciones de Cu en el suelo van evolucionando 
hacia el equilibrio.  
Distribución de Zn entre diferentes fracciones del suelo 
Día 1, inicio del ensayo  
La distribución de Zn nativo entre las distintas fracciones edáficas correspondiente al 
Hapludol típico en estado prístino (ST) se presenta en la Figura 3.15. A diferencia del Cu, 
pudo cuantificarse Zn en todas las fracciones analizadas. La mayor concentración de Zn se 
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encontró en la fracción residual (85.2%), como formas no reactivas. Estos resultados 
coinciden con los hallados por numerosos autores (Jeng y Singh, 1993; Chowdhury et al., 
1997; Luo y Christie, 1998; Shuman, 1999; Walter y Cuevas, 1999; Lavado y Porcelli, 2000). 
Sólo una pequeña fracción de Zn se encontró en formas orgánicas y precipitadas como 
compuestos inorgánicos (4.8% y 7.1% respectivamente), o en formas intercambiables o 
solubles (2.9 %), en concordancia con lo observado por Barak y Helmke (1993) y 





























Figura 3.15: Concentración de Zn en las fracciones intercambiable (Cu-INT), orgánica (Cu-MO), 
precipitados inorgánicos (Cu-INOR) y residual (Cu-RES) en Hapludol típico en condiciones prístinas, 
enmendado con biosólido (B) o biosólidos adicionados con 30 % de sus propias cenizas (Z) en dia 1. 
Las barras representan el desvío estándar. Letras diferentes para la misma fracción de Cu indican 
diferencias significativas (Tukey, p<0.05), nc: por debajo del límite de cuantificación por ICP. 
 
Dado que, en todos los casos, la concentración de Zn en los suelos fue similar en los 
tratamientos inoculados y sin inocular (ST ≈ SiT, SB ≈ SiB, SZ ≈ SiZ), sin diferencias 
significativas entre ellos, se presentan solamente los datos del suelo sin inocular. 
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La incorporación de biosólidos y biosólidos con 30% de sus propias cenizas incrementó la 
concentración de Zn total debido a la elevada concentración del elemento en estas 
enmiendas (2500 / 3150 mg·kg-1 de Zn respectivamente).  
A su vez, todas las fracciones de los suelos enmendados exhibieron incrementos 
significativos en la concentración de Zn con respecto al testigo. La extracción secuencial 
utilizada revela que la mayor proporción de Zn en los suelos enmendados con biosólidos o 
biosólidos más cenizas se encontró, inicialmente, en las fracciones residual (50 y 63,6% en 
SB y SZ, respectivamente) y precipitados inorgánicos (26,6 y 21,6% en SB y SZ, 
respectivamente). Como podía esperarse de una enmienda orgánica rica en Zn, y dada la 
elevada afinidad de este elemento para formar complejos estables con la materia orgánica 
(Shuman, 1999), la concentración de Zn-MO también fue relevante (16.5 y 10.4% en SB y 
SZ, respectivamente), con menor proporción en la fracción intercambiable (7 y 4% en SB y 
SZ, respectivamente) en los suelos enmendados con biosólidos o biosólidos más cenizas 
(Figura 3.15). 
Comparando la distribución de Zn entre las diferentes fracciones estudiadas, el 
tratamiento SZ presentó concentraciones de Zn-INT y Zn-MO significativamente inferiores 
a las correspondientes al tratamiento SB. El Zn-INOR no presentó diferencias significativas 
entre SB y SZ, pero SZ presentó una concentración de Zn-RES significativamente más 
elevada que SB. Teniendo en cuenta que durante los primeros días de incorporación son 
las formas físico químicas de los ET en las enmiendas las que inicialmente determinan su 
especiación en los suelos (Qian et al., 2003), estos resultados indican que el Zn presente 
en las cenizas se encontraba en formas no reactivas, posiblemente ocluídas, en 
concordancia con los resultados informados por Bache y Lisk (1990) y Obrador et al. 
(2001). Este aumento en Zn-RES podría indicar que el elemento quedó ocluído en 
minerales secundarios luego de la incineración. Asimismo, Zevenbergen et al. (1994) 
indicaron que la mayoría de los ET existen como una solución sólida en residuos de 
incineración. Sin embargo, como ya se mencionó, muchos de estos sólidos son 
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metaestables y con el tiempo pueden alterarse para transformarse en minerales 
secundarios termodinámicamente estables (Meima et al., 2002; Chandler et al., 1997). 
 
Día 45, fin del período de estabilización 
En la Figura 3.16 se presenta la concentración de Zn en la fracción intercambiable al final 
del periodo de estabilización (45 días de iniciado el ensayo). 
Al cabo de 45 días, la distribución del Zn en el suelo testigo no se modificó con respecto al 
inicio del ensayo. En los suelos enmendados con B y Z, todas las fracciones de Zn 
estudiadas presentaron concentraciones significativamente más elevadas que el suelo 
testigo. Se observó que el patrón de distribución del Zn entre las distintas fracciones de los 
suelos enmendados se modificó con respecto a día 1 (Figura 3.16).   
En la solución del suelo, el Zn se presenta como ion libre o complejado, en forma catiónica 
como Zn2+, [ZnCl]+, [ZnOH]+, [ZnHCO3]+, o aniónica: [ZnO2]2−,[Zn (OH)3]−, [ZnCl3]− (Kabata-
Pendias y Sadurski, 2004), aunque también pueden encontrarse especies orgánicas. 
En esta fecha, el suelo prístino presentó concentraciones de Zn-INT similares a las 
encontradas en el día 1, sin diferencias significativas entre suelos inoculados con Frankia 
(SiT) o sin inocular (ST). 
Por el contrario, los suelos enmendados con B o Z exhibieron concentraciones de Zn-INT 
significativamente menores comparada con día 1. Ciertos autores observaron un 
incremento en Zn-INT con el tiempo, asociado con una disminución del pH del suelo 
(Shuman y Li, 1997; Krebs et al., 1998), mientras que otros no observaron incremento o 





































Figura 3.16: distribución de Zn entre las fracciones intercambiable (Zn-INT), orgánica (Zn-MO) y 
precipitados inorgánicos (Zn-INOR) en todos los tratamientos al finalizar el periodo de 
estabilización (45 días). 
Los suelos enmendados con biosólidos o biosólidos con cenizas presentaron 
concentraciones de Zn-INT significativamente mayores a los suelos sin enmendar, de 
acuerdo a lo observado por otros autores (Sloan et al., 1997; Krebs et al., 1998; Parkpain 
et al., 2000; McGrath et al., 2000). 
A su vez, los suelos enmendados sin inoculo presentaron concentraciones de Zn-INT 
significativamente mayores en SB comparado con SZ. Este resultado indica que el Zn 
introducido al suelo como ceniza se encuentra en formas poco solubles. La presencia de 
Frankia disminuyó significativamente la concentración de Zn-INT en SiB comparado con 
SB, y en SiZ comparado con SZ. Esta disminución significativa en la concentración de Zn-
INT posiblemente se deba al pH más alcalino que presentaron los suelos inoculados con 
Frankia (Shuman y Li 1997; Krebs et al., 1998). En la bibliografía se indica que la 
concentración de Zn intercambiable en los suelos tratados con biosólidos está 
estrechamente relacionada con el pH de los suelos (Smith, 1994; Basta y Sloan 1999; Zhao 
et al., 1999).  
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La fracción de Zn-MO disminuyó en los suelos enmendados con B o Z con respecto al inicio 
del ensayo, aunque dichas diferencias no fueron significativas.  
A los 45 días, los suelos enmendados con B o Z presentaron concentraciones de Zn-MO 
significativamente mayores a los suelos sin enmendar. No se manifestaron diferencias 
significativas en Zn-MO entre los tratamientos SB y SZ o SiB y SiZ. En los suelos 
enmendados con biosólidos o biosólidos mas cenizas, la presencia de Frankia (SiB, SiZ) 
incrementó ligeramente la concentración de Zn-MO comparado con el suelo sin inocular 
(SB), aunque dichas diferencias no fueron significativas.  
En la Figura 3. 17 puede observarse que la concentración de Zn en la fracción orgánica se 
encontró estrechamente relacionada con el pH del suelo  






















Figura 3.17: Relación entre formas orgánicas de Zn (Zn-MO) y pH en un Hapludol típico a los 45 
días de la incorporación de ambas enmiendas, biosólidos o biosólidos más 30% de sus propias 
cenizas. 
Como se mencionó más arriba, la materia orgánica del biosólido sufrió un proceso de 
mineralización durante el periodo de estabilización, liberando Zn a la solución del suelo. 
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Dado que la afinidad del Zn por la materia orgánica es menor que la del Cu (Bunzl et al., 
1976; Wang et al, 2021), se origino una menor concentración de Zn en la fracción 
orgánica. La materia orgánica posee una elevada capacidad de adsorción de ET a través de 
numerosos grupos funcionales, cuya carga depende del pH del medio. De esta manera, a 
pH alcalino predominan las cargas negativas, mientras que a pH ácido predominan las 
cargas positivas (Violante et al., 2012; Fernández et al., 2015). Consecuentemente, la 
adsorción de Zn se incrementaría significativamente con el aumento del pH (Parkpain et 
al., 2000; Mandal y Hazra, 1997).  
A los 45 días de la incorporación de las enmiendas, la fracción de Zn-INOR se incrementó 
con respecto a la fecha anterior (día 1), y fue la fracción preponderante en los suelos 
enmendados. Estos resultados estarían indicando que los componentes inorgánicos 
presentes en los biosólidos favorecieron el pasaje de Zn hacia formas precipitadas, 
particularmente debido a la presencia de óxidos de Fe y Mn (Morera et al., 2001; Dvorak 
et al., 2003). Chirenje y Ma (1999) observaron que, con el tiempo, el Zn precipita como 
sulfuros y carbonatos, a la vez que se fija en los oxi-hidróxidos de Fe/Mn. En muchas 
situaciones, la adsorción es precursora de la posterior precipitación del elemento, y 
resulta difícil definir el límite que separa los procesos de adsorción y precipitación (Corey, 
1981). Esta elevada capacidad de retención también fue observada en un suelo artificial 
creado a partir de biosólidos, aunque fue adjudicada al elevado contenido de CaCO3 
(McBride et al., 2000; Usman et al., 2004). Dado que los biosólidos utilizados en este 
ensayo presentaron una elevada concentración de Ca (2.25%), los compuestos inorgánicos 
formados como resultado del proceso de mineralización pueden incluir carbonatos, 
sulfatos, fosfatos e hidróxido de calcio (Liu et al., 2016).  
Todos estos procesos se ven favorecidos por el incremento en el pH edáfico (Alloway y 
Jackson, 1991; Luo y Christie, 1998; Morera et al., 2002). De hecho, se halló una 
correlación significativa entre Zn-INOR y pH edáfico en los suelos correspondientes a los 
suelos enmendados (Figura 3.18). 
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Figura 3.18: Relación entre formas inorgánicas de Zn (Zn-INOR) y pH en un Hapludol típico a los 45 
días de la incorporación de ambas enmiendas, biosólidos o biosólidos más 30% de sus propias 
cenizas 
No se manifestaron diferencias significativas en la concentración de Zn-INOR entre los 
tratamientos SB y SZ o entre SiB y SiZ. 
Se concluye que los componentes inorgánicos presentes en el biosólido y el pH 
contribuyeron al pasaje de Zn hacia formas inorgánicas, de menor disponibilidad. 
Asimismo, se observó que la concentración de Zn-INT y Zn-MO disminuyó con respecto a 
día 1, con lo cual se concluye que el Zn liberado por el proceso de mineralización se 
redistribuyó hacia esta fracción. A su vez, los procesos de meteorización pueden haber 
disminuido la proporción de Zn en la fracción residual, con un incremento en las formas 
inorgánicas.    
Día 180, finalización del ensayo  
En forma similar a los resultados observados para Cu, la concentración de Zn-MO en los 
suelos sin planta fue similar en los tratamientos inoculados y sin inocular en todos los 
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casos (ST ≈ SiT, SB ≈ SiB, SZ ≈ SiZ), sin diferencias significativas entre ellos. Por lo tanto, se 
presentan solamente los datos del suelo sin inocular. 
En la Figura 3.19 se presenta la concentración de Zn en la fracción intercambiable (Zn-INT) 
a los 180 días de iniciado el ensayo. El cinc se pudo determinar en las tres fracciones 
estudiadas, sugiriendo que este elemento presenta mayor disponibilidad que el Cu. Esto 
está de acuerdo con las observaciones de Tokalioglu y Kartal (2003) y Pedra et al. (2006) 
en suelos enmendados con biosólidos.  
En los tratamientos sin planta, la concentración de Zn-INT siguió el orden de significancia 

































Figura 3.19: Concentración de Zn en la fracción intercambiable (Zn-INT) a los 180 días de iniciado 
el ensayo. Tratamientos: ST, Suelo Testigo; SB, suelo enmendado con biosólidos; SZ, suelo 
enmendado con biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas; P1, raigrás; P2, Discaria 
americana. Las barras representan el desvío estándar. Letras diferentes indican diferencias 




En la Figura 3.19 se observa que, en los suelos sin enmendar, la presencia de especies 
vegetales (P1, P2) originó una disminución significativa de Zn-INT para raigrás (P1), y una 
concentración por debajo del límite de cuantificación en el suelo con discaria (P2). 
La menor tendencia del Zn comparado con el Cu para formar complejos con la materia 
orgánica explica su mayor disponibilidad para las especies vegetales (Alloway, 1995; Yu et 
al., 2004; Pedra et al., 2006). Las formas solubles de Zn constituyen especies fácilmente 
disponibles para las plantas, y existe una relación directa entre concentración de Zn-INT y 
la absorción vegetal (Kabata-Pendias y Pendias, 2011). 
En los suelos enmendados con biosólidos o biosólidos más ceniza sin planta, se observó un 
incremento significativo en el valor de Zn-INT con respecto al testigo. Estos valores 
descendieron significativamente en los tratamientos con raigrás y/o discaria, con un nivel 
de significancia SB > SBP1 > SBP2, y SZ > SZP1 > SZP2 (Tukey, p<0,05). Comparando ambas 
especies, la discaria fue la que originó, en todos los casos, las menores concentraciones de 
Zn-INT, significativamente menores a raigrás.  
Al final del ensayo, la concentración de Zn-INT se incrementó en todos los suelos tratados 
con respecto a día 45.  Hooda y Alloway (1994) concluyeron que el incremento de Zn en la 
fracción intercambiable puede deberse a: i) disminución del pH del suelo a lo largo del 
tiempo que ocasiona la disolución de fracciones poco solubles como carbonatos, fosfatos 
e hidróxidos. b) mineralización de la materia orgánica del suelo, que origina la liberación 
de elementos traza debido a la disminución de sitios de adsorción en la matriz del 
biosólido. c) formación de compuestos organometálicos solubles que no se encuentran 
implicados en reaccione de adsorción. d) liberación por parte de los microorganismos de 
los metales complejados con la materia orgánica del biosólido. e) oxidación microbiana de 
los sulfuros metálicos a sulfatos. 
En la bibliografía se indica que la concentración de Zn intercambiable en los suelos 
tratados con biosólidos está estrechamente relacionada con el pH de los suelos (Smith et 
al., 1994; Basta y Sloan, 1999; Zhao et al., 1999; Torri y Lavado, 2008 b). Sin embargo, los 
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citados autores trabajaron solamente con muestras de suelo, sin la presencia de plantas. 
En este ensayo no se pudo observar una correlación entre pH y Zn-INT. Es probable que la 
mineralización de la materia orgánica proveniente de las enmiendas, la presencia de 
plantas, y la duración del ensayo no hayan permitido alcanzar condiciones de equilibro.   
En la Figura 3.20 se presenta la concentración de Zn asociado a la fracción orgánica (Zn-


































Figura 3.20: Concentración de Zn en la fracción orgánica (Zn-MO) a los 180 días de iniciado el 
ensayo. Tratamientos: ST, suelo testigo; SB, suelo enmendado con biosólidos; SZ, suelo 
enmendado con biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas; P1, raigrás; P2, Discaria 
americana. Las barras representan el desvío estándar, letras diferentes indican diferencias 
significativas (Tukey, p<0.05), nc: por debajo del límite de cuantificación del equipo. 
 
Comparado con la fecha anterior (día 45), los suelos enmendados sin planta presentaron 
menor concentración de Zn-MO. En el suelo testigo, la presencia de especies vegetales 
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(P1, P2) originó una disminución significativa de Zn-MO para raigrás (P1), y una 
concentración por debajo del límite de cuantificación para el caso de discaria (P2). 
La fracción de Zn-MO en los suelos con biosólidos o biosólidos más cenizas sin planta 
continuó siendo significativamente más elevada que el testigo, sin observarse diferencias 
significativas entre SB y SZ (Figura 3. 20). La presencia de raigrás produjo un descenso 
significativo en la concentración de Zn-MO con respecto al suelo sin planta, mientras que 
los tratamientos SBP2, SZP1 y SZP2 no presentaron diferencias significativas con respecto 
al suelo sin planta. 
En la Figura 3.21 se presenta la concentración de Zn asociado a la fracción inorgánica (Zn-


































Figura 3.21: Concentración de Zn en la fracción inorgánica (Zn-INOR) a los 180 días de iniciado el 
ensayo. Tratamientos: ST, suelo testigo; SB, suelo enmendado con biosólidos; SZ, suelo 
enmendado con biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas; P1, raigrás; P2, Discaria 
americana. Las barras representan el desvío estándar, letras diferentes indican diferencias 




En esta fecha, la mayor proporción de Zn se encontró en la fracción precipitada como 
compuestos inorgánicos (Zn-INOR).  La acción rizosférica puede haber facilitado la 
precipitación de Zn en formas inorgánicas, justificando el incremento de esta fracción en 
los suelos con planta. 
Se observó una correlación positiva entre Zn-INOR y pH al graficar solamente los suelos 
enmendados (Figura 3.22). 
 























Figura 3.22: Relación entre formas inorgánicas precipitadas de Zn (Zn-INOR) y pH en los suelos 
enmendados a los 180 días de la incorporación de ambas enmiendas, biosólidos o biosólidos más 
30% de sus propias cenizas. 
 
El pH del suelo gobierna la solubilidad de las fases sólidas de Zn. Numerosos estudios 
indican que la biodisponibilidad de Zn en los suelos se reduce al aumentar el pH edáfico 
(Davis y Shuman, 1993; Wu y Aasen, 1994; Akhtar et al., 2019). McBride y Blasiak (1979) 
indicaron que la formación de hidróxido de Zn sobre la superficie de óxidos de Fe, 
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halloysita, alofano, imogolita y arcillas silicatadas produce la retención de Zn fuertemente 
dependiente del pH en los suelos. Además, los óxidos e hidróxidos de Al, Fe y Mn cobran 
importancia en la retención de Zn en algunos suelos. La goetita (αFeOOH) presenta una 
gran afinidad por la sorción de Zn (Kabata-Pendias y Pendias 2011). 
 
3.4 Conclusiones 
En las condiciones de este trabajo experimental, la aplicación de biosólidos (B) o 
biosólidos adicionados con sus propias cenizas (Z) a un Hapludol típico originó un 
incremento significativo en la concentración total inicial de Cu y Zn con respecto al suelo 
testigo, así como un incremento significativo en la concentración de todas las fracciones 
de Cu y Zn analizadas: intercambiable (INT), unida a la fracción orgánica (MO), 
precipitadas en formas inorgánicas (INOR) y residual (RES). 
Al inicio de ensayo, la mayor proporción de Cu en los suelos enmendados se encontró 
como Cu-RES y Cu-MO, con menor proporción como Cu-INOR o Cu-INT. A lo largo del 
ensayo, se observó una redistribución de Cu en las fechas muestreadas: las fracciones 
orgánica y de precipitados inorgánicos (Cu-MO y Cu-INOR) fueron máximas en día 45. Al 
finalizar el ensayo, ambas fracciones presentaron una estrecha relación con el pH del 
suelo. La proporción de Cu en la fracción orgánica se encontró inversamente relacionada 
con el pH, mientras que se observó una débil correlación positiva entre Cu-INOR y pH. 
La mayor proporción de Zn en los suelos enmendados se encontró, al inicio de ensayo, en 
las fracciones residual e inorgánica, con menor proporción asociado a formas orgánicas o 
intercambiables. En las fechas muestreadas se observó una redistribución de Zn: las 
fracciones intercambiables y orgánicas fueron mínimas, con un aumento en la fracción de 
precipitados inorgánicos en día 45. Al finalizar el ensayo, la concentración de Zn-INT fue 
significativamente más elevada en los suelos enmendados con B y Z comparado con día 1. 
Dicho incremento fue superior en el suelo enmendado con B comparado con el suelo 
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enmendado con Z. La concentración de Zn asociado a la fracción orgánica no se modificó 
significativamente con respecto a día 1 en el suelo enmendado con B, mientras que se 
incrementó ligeramente en el suelo enmendado con Z. Por el contrario, la fracción 
inorgánica fue la fracción que experimentó el mayor incremento en los suelos 
enmendados con B o Z, encontrándose estrechamente relacionada con el pH del suelo. De 
esta manera, tanto el Cu como el Zn pasaron a formas de menor disponibilidad en suelos 
sin planta al cabo de 180 días.  
La actividad radical del raigrás y la discaria modificó los equilibrios entre las fracciones 
edáficas de Cu y Zn en los suelos enmendados con B o Z. En general, ambas especies 
contribuyeron a incrementar las fracciones de Cu de menor biodisponibilidad, tanto en lo 
suelos enmendados con biosólidos como en los suelos enmendados con biosólidos 
adicionados con sus propias cenizas. 
Ambas especies vegetales contribuyeron a disminuir significativamente la concentración 
de Zn-INT en los suelos enmendados con B o Z por absorción radical. Comparando ambas 
especies, la discaria fue la especie vegetal que logró la mayor disminución en Zn-INT, 
presentando diferencias significativas con los tratamientos con raigrás. Dicha disminución 
se observó en los suelos enmendados con B y Z.  
En general, no se observó influencia de la actividad radical en la concentración de Zn-MO 
en los suelos enmendados con B o Z, con excepción del tratamiento de biosólidos con 
raigrás, donde se observó una disminución significativa en la concentración de Zn-MO. A 
su vez, la discaria originó incrementos significativos en Zn-INOR en los suelos enmendados 
con B y Z, mientras que el raigrás disminuyó significativamente o no modificó la fracción 





La elevada concentración de Cu y Zn que presentan los biosólidos (Tabla 3.2) podría 
representar riesgo de fitotoxicidad en especies sensibles cuando este residuo es aplicado a 
los suelos como enmienda. Tanto el Cu como el Zn tienden a ser tóxicos para las plantas 
antes que sus tejidos puedan acumular suficiente concentración para afectar a los 
animales o a los seres humanos (Miller y Miller, 2000). Como se discutió en el capítulo 
anterior, el grado de toxicidad de los elementos traza (ET) en los suelos no sólo depende 
del tipo de elemento y de su concentración, sino que presenta una particular relevancia la 
especie química presente en la solución del suelo (Bosch-Serra et al., 2020; Qin et al., 
2020; Baldi et al, 2021). Por estos motivos, es deseable estabilizar o disminuir la 
biodisponibilidad de los ET en los suelos enmendados con biosólidos. 
La vegetación juega un papel crucial en la restauración de suelos degradados enmendados 
con biosólidos, ya que contribuye al anclaje físico del suelo, reduciendo la erosión y la 
dispersión de partículas a los suelos adyacentes y a cuerpos de agua superficiales (Tordoff 
et al., 2000), restituyendo la calidad paisajística de la zona (Moreno, 2005; Domínguez et 
al., 2008). 
El uso de especies vegetales para estabilizar o remover ET de los suelos, generalmente 
definido como fitorremediación, ofrece la ventaja de ser una tecnología económica y 
amigable con el medio ambiente. Esta tecnología no es nueva, se conoce desde el siglo 
XVIII mediante experimentos realizados por J. Priesley, A. Lavoissier, K. Scheele y J. 
Ingenhousz (Barceló y Poschenrieder, 2003). Sin embargo, el establecimiento de una 
cobertura vegetal apropiada depende en gran medida de la tolerancia de la especie a las 
condiciones edáficas imperantes (Arienzo et al., 2004) y suele ser un paso crítico. Para las 
tecnologías de fitoremediación suelen utilizarse especies vegetales metalófitas ó 
pseudometalófitas (Chaney et al., 1997) que desarrollaron mecanismos fisiológicos para 
resistir, tolerar y crecer en suelos con concentraciones de ET que son tóxicas para la 
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mayoría de las especies vegetales. Dichas especies presentan distintas estrategias para 
mantener bajos niveles de ET en los tejidos en un amplio intervalo de concentración de ET 
en el suelo (Robinson et al., 2009). Sin embargo, si la concentración de ET es tan elevada 
que los mecanismos de regulación se saturan, estos elementos ingresan sin control a la 
planta, causando reducción en el crecimiento, llegando incluso a originar posterior clorosis 
o necrosis (Corso et al., 2020). 
Las plantas poseen tres estrategias básicas para crecer en suelos con elevada 
disponibilidad de elementos traza: exclusión, acumulación e indicación (Baker, 1981). La 
definición de estas estrategias se basa en la comparación entre la concentración de ET en 
tejido aéreo vegetal y la concentración de ET edáfica (Figura 4. 1). 
 
 
Figura 4.1: Modelo conceptual de los tres principales mecanismos que presentan las especies 




Las especies exclusoras absorben los ET pero restringen su translocación hacia la parte 
aérea (Kabata-Pendias y Pendias, 2011). La exclusión es la estrategia de tolerancia más 
característica de especies sensibles (Llugany et al., 2007) para evitar daño en el tejido de 
los brotes fotosintéticamente activos debido a la acumulación de ET (Krämer, 2010). De 
esta manera, las especies exclusoras presentan niveles relativamente bajos de ET en su 
biomasa aérea, pero pueden contener una elevada concentración de ET en raíz (Barceló y 
Poschenrieder, 2003; Whiting et al., 2004; Becerril et al., 2007).  Por el contrario, las 
especies acumuladoras e hiperacumuladoras son capaces de translocar elevadas 
concentraciones de ET a los tejidos aéreos, que exceden varias veces el nivel presente en 
el suelo (Cunningham y Ow, 1996). Dicha acumulación puede manifestarse aun cuando la 
disponibilidad de ET en el suelo es baja. Una respuesta intermedia es la que presentan las 
plantas indicadoras, cuya concentración de ET en tejido vegetal refleja la biodisponibilidad 
existente en el suelo (Baker, 1981; Markert, 2000; Ghosh y Singh, 2005). A este grupo 
pertenece la mayoría de los cultivos agrícolas (Tlustos et al., 2006).  
La tolerancia e hiperacumulación de ET se logra mediante alteraciones en los pasos típicos 
de la red de homeostasis general (Clemens et al., 2002), que a nivel fisiológico son: (i) 
movilización y captación de ET en las raíces, (ii) almacenamiento de ET en las raíces o 
transporte radial hacia los tejidos vasculares, (iii) translocación de ET de raíz a parte aérea, 
y (iv) desintoxicación de ET y / o almacenamiento en vacuolas de parte aérea. Si bien la 
estrategia de exclusión se puede lograr atenuando la absorción de ET por las raíces, 
aumentando su expulsión radical, incrementando el almacenamiento de ET en la pared 
celular y / o las vacuolas de las raíces, la hiperacumulación de ET requiere una mejor 
absorción y transporte de ET en las raíces, una mejora en la translocación a parte aérea, 
distribución eficiente del ET y almacenamiento vacuolar en parte aérea (Viehweger, 2014). 
Para que una especie sea considerada hiperacumuladora, la concentración de ET en la 
parte aérea debe ser mayor al 1 % del peso seco de la planta (van der Ent et al., 2013). 
Las fitotecnologías tienen en cuenta estos mecanismos o estrategias que las plantas 
desarrollan naturalmente (Figura 4.1). La fitoestabilización propone limitar la movilidad y 
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biodisponibilidad de los ET en el suelo a través de la acción rizosférica (Bolan et al., 2011; 
Ali et al., 2013). Para esta tecnología, es deseable que las plantas sean exclusoras o 
acumulen ET a muy bajas concentraciones en su parte aérea (Sheoran et al., 2011). Por el 
contrario, para tecnologías de fitoextracción, se requiere que las plantas acumulen una 
elevada concentración de ET en la parte aérea. 
A su vez, la tasa de remoción de ET depende de su concentración en biomasa aérea y de la 
biomasa total cosechada. En especies comunes, no-acumuladoras, el bajo potencial para 
la bioconcentración de ET es frecuentemente compensado por la producción de un mayor 
volumen de biomasa (Fagnano et al., 2020; Khodaverdiloo et al., 2020). Sin embargo, 
todas estas tecnologías se encuentran condicionadas por la elección de las especies 
vegetales. 
El raigrás (Lolium perenne L) es una especie de rápida germinación, establecimiento y 
rebrote, que le confiere una gran capacidad competitiva. Presenta dos picos de 
producción anual: en otoño y otro de mayor magnitud en primavera. Fue definida por 
Smith y Bradshaw (1979) como una especie metalófita, ya que resiste una elevada 
biodisponibiliad de ET mediante diversos mecanismos celulares (Whiting et al., 2004). 
Suele considerarse una especie indicadora, ya que la concentración de ET en sus tejidos 
aumenta con el incremento de dichos elementos en el suelo (Gorlach et al., 1990; 
Domíngues et al., 1998), con altos rendimientos en materia seca (Pichtel y Salt, 1998). De 
hecho, Arienzo et al. (2004) mostraron que se podía implantar raigrás en suelos 
contaminados con ET sin que la planta presente signos de fitotoxicidad. 
Desde el punto de vista de la absorción, es la especie que posee el sistema radical más 
denso, en forma de cabellera, como consecuencia de tener raíces de menor diámetro, lo 
cual representa una mayor capacidad de exploración de suelo y posibilidad de nutrición, a 
la vez de incrementar la fertilidad física, mejorando la estructura del suelo en forma muy 
superior a la de otras gramíneas. En este sentido, la especie Lolium perenne es muy 
utilizada para reducir la lixiviación de contaminantes (Houben et al., 2012), en programas 
96 
 
de control de erosión de suelos (Reubens et al., 2007), y en estudios de fitorremediación 
de suelos contaminados, tanto como fitoextractora (Gunawardana et al., 2010) como 
fitoestabilizadora (Bidar et al., 2009). 
Actualmente existe una tendencia creciente en el uso de plantas autóctonas o no 
invasivas para disminuir cualquier efecto dañino sobre los ecosistemas mediante la 
introducción de plantas exóticas al medio ambiente (Suchkova et al., 2014). Por lo tanto, 
es importante explorar el potencial fotoremedfiador de especies nativas. La discaria 
(Discaria americana) es una planta nativa arbustiva, que establece una simbiosis fijadora 
de nitrógeno con actinomicetes del género Frankia en la rizósfera, capaz de acumular altas 
concentraciones de Zn (Cusato et al., 2007), pudiendo ser una especie adecuada para la 
fitoestabilización o fitoextracción de ET en suelos enmendados con biosólidos.  
Cabe destacar que la deficiencia de nitrógeno limita, en ocasiones, el establecimiento de 
flora en los suelos. Frankia es un género de bacterias filamentosas fijadoras de nitrógeno 
que viven en simbiosis con plantas actinorrícicas nativas y varios géneros rizosféricos 
como Streptomyces, Micromonopora, Actinoplanes, Nocardia y Actinomadura (Cusato y 
Tortosa, 1998; Chaia et al., 2006; Solans y Vobis, 2003; Arancibia et al., 2018). El hecho de 
que esta bacteria filamentosa haga simbiosis con miembros de ocho familias, muestra una 
de las grandes diferencias que existen entre ella y otra bacteria simbiótica fijadora de 
nitrógeno, Rhizobium, cuyos géneros hospederos pertenecen, en su mayoría, a la familia 
de las leguminosas. 
El establecimiento de la simbiosis contribuye a que las plantas actinorrícicas sean capaces 
de crecer en suelos de baja fertilidad, en ambientes extremos como suelos arenosos o 
áreas semiáridas. De este modo, las plantas actinorrízicas son pioneras en la sucesión 
ecológica, siendo excelentes opciones en los procesos de reforestación o para ser 
empleadas como plantas pioneras en la restauración de suelos perturbados (Diem y 
Dommergues, 1990; Schwenke y Carú, 2001; Benson et al., 2004). Cabe destacar que su 
tasa de fijación de nitrógeno es igual o más alta que la correspondiente a especies 
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leguminosas (Torrey, 1978; Dommergues, 1997; Busse, 2000). De esta manera, la 
estructura de los suelos de baja fertilidad se mejora por el efecto de las raíces. Además, el 
ecosistema edáfico se activa a causa de la secreción de compuestos, nutrientes y 
nitrógeno biológicamente fijado, derivado de bacterias del nódulo radical. Estas especies 
son capaces de establecerse en sitios con altas concentraciones de ET (Bécquer, 2004; 
Dary et al., 2010). 
El objetivo de este capítulo fue examinar la capacidad de la Discaria americana para 
extraer Cu y Zn en un suelo arenoso enmendado con biosólido puro y biosólido 
enriquecido con sus propias cenizas, comparado con raigrás (Lolium perenne L.). 
Se hipotetiza que la aplicación de biosólidos (B) o biosólidos adicionados con sus propias 
cenizas (Z) no produce efectos fitotóxicos para la implantación o desarrollo de Discaria 
americana, siendo una especie apta para tecnologías de fitorremediacion de suelos 
enmendados con biosólidos. 
4.2 Materiales y Métodos 
Los detalles del ensayo figuran en el Capítulo 3. 
Muestreo de biomasa  
Se realizaron tres muestreos de biomasa aérea (BMA) de raigrás. Los muestreos se 
efectuaron cuando la biomasa aérea de la mayoría de los tratamientos alcanzó una altura 
de 10 cm. El ultimo muestreo se realizó al finalizar el ensayo. Los cortes de BMA se 
efectuaron los días 105, 140 y 180. Debido a la morfología del sistema radical del raigrás, 
constituido por raíces en cabellera muy finas, se vio limitada la posibilidad de extraer 
biomasa radical para determinar la concentración de Cu o Zn en esos tejidos. 
Dado el menor crecimiento de la planta arbustiva Discaria americana, originalmente se 
planeó realizar dos muestreos: uno a los 140 días y el segundo a los 180 días de iniciado el 
ensayo. Luego de la implantación, y en la mayoría de las repeticiones de los tratamientos 
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de Discaria con biosólidos (SBP2) hubo gran mortandad de plántulas, que hizo necesaria 
su reimplantación durante los primeros 15 días, sin observarse resultados similares en el 
tratamiento SZP2. Entre los días 120-130 comenzaron a observarse síntomas de 
fitotoxicidad en los tratamientos SBP2. Para el primer muestreo, se retiraron 4 macetas 
completas por tratamiento, ya que cada maceta constituyó una unidad experimental. 
Luego del primer muestreo, en las 4 macetas restantes por tratamiento, se observó 
mortandad de las especies implantadas en los dos tratamientos con biosólidos, SBP2 y 
SZP2, con lo cual no se pudo realizar un segundo muestreo. La biomasa recolectada a los 
140 días se dividió en parte aérea y raíz. Las raíces se lavaron con una solución de ácido 
clorhídrico al 1 % durante 15 s, después con agua desionizada durante 10 s. y se dejaron 
escurrir. Todo el material vegetal se secó en estufa a 60 C durante 96 h.  
Determinaciones 
Se determinó biomasa (base seca) en cada corte y para cada tratamiento. Posteriormente, 
las muestras de biomasa aérea y radical se sometieron a una digestión ácida (HNO3: HClO4 
70:30 V:V) para la determinación de Cu y Zn (Zhao et al., 1994). La concentración de los 
elementos en los extractos se determinó mediante ICP-AES en el Instituto Nacional de 
Tecnología Industrial (INTI), departamento UO-Metales, Argentina. Los límites de 
cuantificación fueron de 60 y 20 μg·L-1 para Cu y Zn, respectivamente. En todos los casos, 
los análisis se realizaron por triplicado, con un desvío estándar menor al 1 %. Los análisis 
de contrastaron con material de referencia (spinach leaves, NIST 1570a). 
Análisis estadístico 
Los datos se analizaron mediante análisis de varianza (ANOVA), previa comprobación de 
homogeneidad de varianzas (prueba de Bartlett) y de normalidad de datos (prueba de 
Shapiro-Wilk). En caso de no cumplirse la homogeneidad de varianza, las variables se 
transformaron para su análisis estadístico (Kuehl, 1994). Se aplicaronlas funciones 
logaritmo decimal, inversa, potencia (cuadrado y cubo). En todos los gráficos se utilizaron 
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las variables sin transformar. Las medias, o medias transformadas, se analizaron mediante 
la prueba de Tukey, con el nivel de significancia de p = 0.05. Se utilizó el programa 
Statistics (versión 1.0, 2000). 
4.3 Resultados y Discusion 
Biomasa aérea 
Raigrás 
En los suelos enmendados con biosólidos (SBP1) o biosólidos adicionados con sus propias 
cenizas (SZP1), se observó una demora de 5-7 días en la germinación de raigrás 
comparado con el suelo testigo. Estos resultados coinciden con los observados en ensayos 
anteriores con biosólidos (Torri et al., 2011 a), y puede atribuirse, o ser, la interacción de 
distintos factores como el contenido salino que presentan ambas enmiendas (Figura 3.7) o 
a la presencia de sustancias potencialmente tóxicas. El alto contenido salino origina una 
elevada presión osmótica en la solución del suelo. La germinación de las semillas 
comienza con el ingreso de agua en la semilla (imbibición) y finaliza con el inicio de la 
elongación del eje embrionario, principalmente la radícula (Zanetti et al., 2019). La 
cantidad total de agua y/o solutos tomados durante la imbibición es generalmente muy 
pequeña, ya que no excede en dos a tres veces el peso seco de la semilla. Este proceso 
depende de varios factores, entre los cuales se encuentran el potencial agua y la 
permeabilidad de la cubierta de la semilla (Simon, 1984; Balestri et al., 2019). Como el 
ingreso de agua a la semilla ocurre bajo un gradiente de potencial, una elevada 
concentración salina en la solución del suelo minimiza, o invierte, dicho gradiente, 
perjudicando la germinación (Myers y Couper, 1989). 
La presencia de sustancias potencialmente tóxicas también puede disminuir el porcentaje 
de germinación. Estas sustancias incluyen los ET, ácidos, o compuestos orgánicos de bajo 
peso molecular originados por la biodegradación de la materia orgánica menos 
estabilizada (Brodie et al., 1994; Hoekstra et al., 2002). Los biosólidos son ricos en 
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proteínas y compuestos nitrogenados de baja masa molar, que pueden resultar en la 
liberación inicial de amonio, provocando inhibición en la germinación o crecimiento inicial 
de plántulas (Britto y Kronzucker, 2002; Silveira y Kohmann, 2020). La toxicidad por 
amonio puede manifestarse a menores concentraciones que la correspondiente a la 
toxicidad salina (Pan et al., 2016). La mayoría de las especies vegetales exhiben una mayor 
afinidad por la absorción de amonio que de nitrato, pero la acumulación de amonio en las 
células no es adecuada para el normal crecimiento de las plantas debido a problemas de 
toxicidad (Boudsocq et al., 2012). Cabe destacar que, una vez implantado, no se 
observaron problemas de crecimiento o síntomas de fitotoxicidad en raigrás a lo largo del 
ensayo. 
En la Figura 4.2 se observa la producción de BMA (base seca) del raigrás en el suelo testigo 
(STP1), en el suelo enmendado con biosólidos (SBP1), y en el suelo enmendado con 
biosólidos adicionados con sus propias cenizas (SZP1), en cada uno de los cortes. 
El efecto de la incorporación de ambas enmiendas (B y Z) fue evidente para la producción 
de biomasa aérea de raigrás en los tres cortes efectuados. En el primer y segundo 
muestreo se observaron diferencias significativas entre los tratamientos con biosólidos o 
biosólidos adicionados con sus propias cenizas, sin diferencias significativas en el tercer 



































Figura 4.2: Biomasa aérea de raigrás (base seca, g) en los cortes efectuados los días 105, 140 y 180. 
Tratamientos: suelo testigo (ST), suelo enmendado con biosólidos (SB), suelo enmendado con 
biosólidos adicionado con 30 % de sus propias cenizas (SZ). El análisis estadístico se efectuó para 
cada muestreo. Letras diferentes para el mismo muestreo indican diferencias significativas entre 
tratamientos (Tukey, p<0.05). Las barras verticales representan la desviación estándar. 
El incremento significativo de biomasa observado en los suelos enmendados con B o Z con 
respecto al testigo está relacionado con el incremento en la biodisponibilidad de macro y 
micronutrientes en SB y SZ debido a la mineralización de la materia orgánica del biosólido 
(Latare et al., 2014), a las mejores condiciones de fertilidad física de los suelos (Corrêa y 
da Silva, 2016; Esperschuetz et al., 2016) y al incremento en la capacidad de retención 
hídrica (Lekfeldt et al., 2017; Tejada y Gonzalez, 2007). Estos resultados se observaron 
también en otros cultivos en suelos enmendados con biosólidos (Burducea et al., 2019; Eid 
et al., 2019; Fan et al., 2019). La menor producción de biomasa aérea en el tercer corte 
sugiere una menor disponibilidad de nutrientes, aunque se observa un efecto residual de 
la aplicación de B o Z en el tercer corte, evidenciado por una mayor producción de 
biomasa aérea comparada con el tratamiento testigo. 
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En la Figura 4.3 se presenta la producción total de biomasa aérea de raigrás, calculada 




























Figura 4.3: Producción total de BMA (base seca) en cada tratamiento: suelo testigo (ST), suelo 
enmendado con biosólido (SB), suelo enmendado con biosólidos adicionado con 30 % de sus 
propias cenizas (SZ). Letras diferentes indican diferencias significativas entre tratamientos (Tukey, 
p<0.05). Las barras verticales representan la desviación estándar. 
 
En la Figura 4.3 se observa que la producción total de biomasa aérea de raigrás en los 
suelos enmendados con biosólidos o biosólidos adicionados con sus propias cenizas fue 
significativamente superior al suelo testigo. No se observaron diferencias significativas en 
BMA total entre los tratamientos B y Z. Estos resultados indican que los elementos 
incorporados al suelo a través de las cenizas del biosólido no se hallaban en formas 
fitotóxicas para esta especie, a diferencia de lo observado en ciertos casos por Bache y 
Linsk (1990) en raigrás cultivado en suelos enmendados con cenizas. 
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Numerosos trabajos indicaron que el incremento de biomasa de los cultivos cosechados 
en suelos enmendados con biosólidos no solo se debe al mayor contenido de materia 
orgánica del suelo, que mejoró la fertilidad física y química de los suelos (Sharma et al., 
2017), sino a un incremento en la actividad biológica, que promueve la liberación de 




En la Figura 4.4 se presenta la producción de biomasa aérea y radical (base seca) de 
Discaria americana en el suelo testigo (STP2), enmendado con biosólidos (SBP2) o 





















Figura 4.4: Biomasa aérea y radical de Discaria americana (base seca, g). Tratamientos: suelo 
testigo (ST), suelo enmendado con biosólido (SB), suelo enmendado con biosólidos adicionados 
con 30 % de sus propias cenizas (SZ). El análisis estadístico se efectuó por separado para biomasa 
aérea o radical. Letras diferentes indican diferencias significativas entre tratamientos (Tukey, 




Como se mencionó en la sección Materiales y Métodos, a partir de día 140 se 
generalizaron los síntomas de fitotoxicidad, originando la necrosis de todas las especies 
implantadas en los suelos enmendados con B o Z antes de día 160. 
En la Figura 4.4 no se observan diferencias significativas en biomasa aérea de discaria 
entre los tratamientos STP2 y SZP2. Tampoco se observaron diferencias significativas en la 
biomasa radical entre estos dos tratamientos. 
Por el contrario, los suelos enmendados con biosólidos (SBP2) presentaron una biomasa 
aérea sin diferencias significativas con el testigo, pero significativamente inferior al 
tratamiento SZP2. A su vez, la biomasa radical fue significativamente inferior en este 
tratamiento comparado con STP2 y SZP2. Tanto la biomasa aérea como radical indican 
menor crecimiento en SBP2 comparado con los otros dos tratamientos (STP2 y SZP2). 
Estos resultados pueden atribuirse a la elevada dosis de aplicación de biosólidos, que 
originó una elevada concentración de Cu biodisponible al final del período de 
estabilización, como puede observarse en la concentración de Cu-INT (Figura 3.9). Sin 
embargo, al finalizar el ensayo, solamente se pudo cuantificar Cu-INT en el suelo 
enmendado con biosólidos sin planta (SB) y en el suelo enmendado con biosólidos y 
raigrás (SBP1). El hecho de no poder cuantificar Cu-INT en el suelo enmendado con 
biosólidos y D. americana indica que esta especie presentó una elevada absorción de Cu. 
A su vez, al finalizar el período de estabilización, se observó una concentración 
significativamente más elevada de Zn-INT en los suelos enmendados con biosólidos con 
respecto a los testigos, mientras que, al finalizar el ensayo, se observó que la presencia de 
D. americana disminuyó significativamente la concentración de Zn-INT en los suelos 
enmendados con biosólidos, indicando una mayor absorción de Zn comparado con 
raigrás. Estos resultados pueden haber generando un efecto tóxico en el crecimiento de la 
D. americana (Rui You et al., 2020). En el caso del tratamiento Z, es probable que 
inicialmente la matriz inorgánica del biosólido haya contribuido para retener los ET en 
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formas de menor disponibilidad, de acuerdo a lo observado en otros trabajos (Torri y 
Lavado, 2009 a). 
El uso de especies arbóreas o arbustivas de crecimiento rápido es una herramienta 
prometedora para remediar suelos, a la vez de reducir el contenido de CO2 atmosférico 
debido a la producción de biomasa (Conesa et al., 2012; Dauber et al., 2012; Shortall, 
2013; Calfapietra et al., 2010). La discaria presenta la ventaja de ser una planta nativa, 
pero su crecimiento fue más lento que el correspondiente al raigrás (0.7-1 g de biomas 
aérea frente a 4 g de raigrás en SBP1 y SZP1), lo que podría deberse al mejor 
establecimiento del raigrás como resultado de las diferentes estrategias desarrolladas por 
cada familia de plantas. De todos modos, el hecho que la discaria presente un crecimiento 
más lento que el raigrás no sería un impedimento, ya que podrían utilizarse las dos 
especies en conjunto, logrando una mejor cobertura (raigras) y una acción remediadora 
en mayor profundidad por la acción radical de la discaria, cuyas raíces son más profundas. 
Concentración de Cu en biomasa vegetal 
Raigrás 
En la Figura 4.5 se presenta la concentración de Cu en biomasa aérea (BMA) de raigrás 


























Figura 4.5: Concentración de Cu total en biomasa aérea de raigrás en los cortes efectuados los días 
105, 140 y 180   en el suelo Hapludol típico. Tratamientos suelo testigo (ST), suelo enmendado con 
biosólidos (SB) y suelo enmendado con biosólidos más cenizas (SZ). Letras diferentes en el mismo 
corte indican diferencias significativas (Tukey, p<0,05). Las barras verticales representan la 
desviación estándar. 
En el suelo testigo, la concentración de Cu en los tres muestreos de BMA de raigrás se 
encontró dentro de las concentraciones medias consideradas normales para pasturas 
(Kubota, 1983; Davis y Beckett, 1978). 
Los tratamientos con B o Z presentaron, en el primer y segundo corte de BMA de raigrás, 
una concentración de Cu significativamente más elevada que el testigo (Figura 4.5). No 
hubo evidencia de toxicidad, incluso en el primer corte del tratamiento SZP1, que 
presentó la concentración más alta de Cu en BMA (21.7 mg Cu·kg− 1). En la bibliografia se 
indica que concentraciones entre 20-100 mg Cu·kg− 1 en BMA son consideradas tóxicas 
para la mayoría de las plantas (Jones, 1991), aunque el valor umbral varía entre especies y 
entre cultivares. Por ejemplo, Cottenie et al. (1976) informaron inhibición del crecimiento 
en brotes de maíz cuando éstos presentaron una concentración de 20 mg Cu·kg− 1, 
mientras que una concentración foliar de 40 mg Cu·kg−1 originó una reducción del 50% del 
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crecimiento. En la Figura 4.2 se observa una menor producción de BMA en este 
tratamiento con respecto a SBP1, que fue compensado en el segundo corte, sin evidenciar 
síntomas de toxicidad. 
En el tercer corte, no se observaron diferencias significativas entre los tratamientos STP1, 
SBP1 y SZP1. Abdul Rida (1996) observó que los vegetales absorben los elementos de los 
“pools” más lábiles, y por lo tanto poseen la habilidad de agotar el “pool” de elementos 
disponibles en el suelo. Domíngues et al. (1998) también observaron una menor 
concentración de Cu en los cortes sucesivos de raigrás para distintas dosis de biosólidos. 
En este ensayo, la ausencia de diferencias significativas entre SBP1, SZP1 y STP1 podría 
indicar un agotamiento del pool más lábil de cobre en los suelos enmendados con B o Z.  
 
Discaria 
En la Figura 4.6 se presenta la concentración de Cu en biomasa aérea y radical de Discaria 
americana para el muestreo efectuado a los 140 días del inicio del ensayo en todos los 
tratamientos realizados. 
No se observaron diferencias significativas en la concentración de Cu en biomasa aérea 
(BMA) para los suelos testigo (STP2) y el suelo enmendado con biosólidos mas cenizas 
(SZP2). Por el contrario, el suelo enmendado con biosólidos (SBP2) presentó 
concentraciones de Cu en BMA significativamente mayores que SiTP2 y SiZP2 (Figura 4.6). 
Este resultado podría estar indicando una falta de regulación en la concentración de Cu en 




























Figura 4.6: Concentración de Cu total en biomasa aérea (BMA) y biomasa radical (BMR) de Discaria 
americana cultivada en el suelo Hapludol tipico. Tratamientos suelo testigo (ST), suelo enmendado 
con biosólidos (SB) y suelo enmendado con biosólidos más cenizas (SZ). Letras diferentes en 
biomasa aérea o radical indica diferencias significativas (Tukey, p<0,05). Las barras verticales 
representan la desviación estándar. 
La biomasa radical (BMR) presentó la misma tendencia. siguiendo el orden de significancia 
SBP2> STP2 ≈ SZP2 (Tukey, p<0,05). Esta elevada concentración de Cu en BMA y BMR 
podría explicar los síntomas de toxicidad observados, que originaron la posterior necrosis 
de las plantas. 
La toxicidad de los ET es una consecuencia directa de la concentración de formas 
bioasimilables, es decir, en la solución del suelo y formas adsorbidas. El Cu es un elemento 
esencial para el crecimiento vegetal, pero es requerido en muy baja concentración, siendo 
clasificado como micronutriente. Si su biodisponibilidad es elevada pueden originarse 
síntomas de toxicidad para especies vegetales y organismos (Sandstead, 1995; Printz et 
al., 2016). Como ya se mencionó, la dosis de biosólidos aplicada originó una elevada 
biodisponibilidad de Cu al final del período de estabilización (Cu-INT, Figura 3.9). Sin 
embargo, al finalizar el ensayo, solamente se pudo cuantificar Cu-INT en el suelo 
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enmendado con biosólidos sin planta (SB) y en el suelo enmendado con biosólidos y 
raigrás (SBP1). El hecho de no poder cuantificar Cu-INT en el suelo implantado con D. 
americana y enmendado con biosólidos indica que esta especie presentó una elevada 
absorción de Cu. Los síntomas de toxicidad por Cu se relacionan con la reducción de 
crecimiento, especialmente de la raíz. Las plantas con síntomas de toxicidad por Cu 
presentan raíces con ápices más cortos y gruesos, debido a los cambios en la división 
celular y en la disposición de los tejidos, así como menor densidad radical que se refleja en 
una absorción reducida de nutrientes y, por lo tanto, menor producción de biomasa (De 
Conti et al., 2019; Marastoni et al., 2019). Los casos más severos incluyen clorosis y 
necrosis foliar y, posteriormente, síntomas de senescencia y abscisión.  
Dada la concentración significativamente mayor de Cu en biomasa aérea y radical en 
SiBP2, y a la baja biomasa aérea y radical generada en ese tratamiento, es probable que se 
hayan desarrollado síntomas de toxicidad por Cu.  
Concentración de Zn en biomasa vegetal. 
Raigrás 
En la Figura 4.7 se presenta la concentración de Zn en BMA de raigrás para cada corte y en 
cada uno de los tratamientos realizados. 
En el suelo testigo, la concentración de Zn en los tres muestreos de BMA de raigrás se 
encontró dentro de las concentraciones medias consideradas normales para pasturas 
(Davis y Beckett, 1978).  
En todos los cortes, la aplicación de B o Z incrementó significativamente la concentración 
de Zn en BMA de raigrás comparado con el suelo testigo. A su vez, los suelos enmendados 
con B presentaron concentraciones de Zn en BMA significativamente superiores a los 
suelos enmendados con Z en todos los muestreos efectuados. Estos resultados ponen de 
manifiesto que, si bien los biosólidos más cenizas presentaron una concentración total de 
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Zn más elevada que el biosólido puro, dicho elemento se encontró en formas no 



























Figura 4.7: Concentración de Zn total en biomasa aérea de raigrás en los cortes efectuados los días 
105, 140 y 180 en el suelo Hapludol típico. Tratamientos testigo (STP1), suelo enmendado con 
biosólidos (SBP1) y suelo enmendado con biosólidos más cenizas (ZSZP1). Letras diferentes en el 
mismo corte indican diferencias significativas (Tukey, p<0,05). Las barras verticales representan la 
desviación estándar. 
La máxima concentración de Zn en BMA se observó en el primer y segundo corte del 
tratamiento SBP1. Según Pinkerton et al. (1997), concentraciones superiores a 375 mg 
Zn·kg−1 son extremadamente tóxicas para Lolium perenne y las gramíneas en general, y su 
efecto se exacerba cuando se combina con otras toxicidades. En el segundo corte, la 
máxima concentración de Zn en BMA fue de 168 mg Zn kg-1 en el tratamiento SBP1, por 
debajo del valor umbral y sin signos aparentes de toxicidad. 
El tercer muestreo de BMA presentó una menor concentración de Zn comparado con los 
muestreos anteriores. Este descenso posiblemente se originó por un paulatino 
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agotamiento de las formas disponibles de Zn. Por otro lado, el Zn tiende a pasar a formas 
de menor disponibilidad en suelos enmendados con biosólidos o biosolidos adicionados 
con sus propias cenizas, como se discutió en el Capítulo anterior, que podría explicar su 
menor disponibilidad y, por ende, su menor concentración en biomasa aérea.  
 
Discaria 
En la Figura 4.8 se observa la concentración de Zn en BMA y BMR de Discaria americana 




























Figura 4.8: Concentración de Zn total en biomasa aérea y radical de Discaria americana cultivada 
en el suelo Hapludol típico. Tratamientos suelo testigo (ST), suelo enmendado con biosólidos (SB) 
y suelo enmendado con biosólidos más cenizas (SZ). Letras diferentes en biomasa aérea o radical 
indican diferencias significativas (Tukey, p<0,05). Las barras verticales representan la desviacion 
estándar. 
La concentración de Zn en biomasa aérea en STP2 fue significativamente más elevada que 
la correspondiente al suelo enmendado con biosólidos y al suelo enmendado con 
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biosólidos mas cenizas. De este modo, la concentración de Zn en BMA sigue la secuencia 
de significancia STP2 > SBP2 > SZP2. 
Por el contrario, la concentración de Zn en biomasa radical siguió el orden de significancia 
SBP2> STP2 ≈ SZP2 (Tukey, p<0,05). Estos resultados estarían indicando que la Discaria 
americana se estaría comportando como una especie exclusora en relación al Zn, que 
desarrolló mecanismos fisiológicos para resistir o tolerar una elevada disponibilidad de Zn 
en el suelo (Becerril et al., 2007), de acuerdo a los resultados reportados por Cusato et al. 
(2007). 
De esta manera, la Discaria americana podría ser utilizada en tecnologías de 
fitoestabilización, inmovilizando Zn a través de su absorción y acumulación en las raíces o 
facilitando precipitación en la rizósfera (Barceló y Poschenrieder, 2003; Alkorta et al., 
2004). Si bien Baker (1981) denominó a este tipo de plantas como exclusoras, otros 
autores consideran que esta denominación no es correcta, señalando que, si las raíces 
presentan un elevado contenido de ET, entonces no existe un mecanismo de exclusión, 
sino un mecanismo que limita la circulación de ET desde las raíces hacia la parte aérea 
(Bradshaw y Mcneilly, 1985). 
 
4.4 Conclusiones 
En este capítulo, se evaluó la capacidad que presenta la Discaria americana para actuar 
como especie remediadora en suelos enmendados con biosólidos o biosólidos 
enriquecidos con sus propias cenizas, en forma comparativa al raigrás. 
El raigrás resultó ser una especie apta para tecnologías de remediación de suelos 
degradados enmendados con biosólido o biosólido más cenizas. Si bien ambas enmiendas 
originaron una demora en la germinación con respecto al testigo, no se observaron 
síntomas de toxicidad, y presentó un incremento significativo de biomasa en los suelos 
enmendados. Estos resultados están relacionados con la liberación de nutrientes por 
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parte de las enmiendas, a las mejoras en la fertilidad física de los suelos y al aumento de la 
capacidad de retención hídrica en los suelos enmendados. El raigrás se comportó como 
una especie indicadora. La acumulación de Cu y Zn en biomasa vegetal fue inicialmente 
significativamente mayor en los suelos enmendados con respecto al testigo, 
disminuyendo a lo largo del tiempo, indicando una disminución en la biodisponibilidad de 
este elemento. 
La Discaria americana es una especie sensible en suelos enmendados con el equivalente a 
150 T/ha de biosolidos, que se tradujo en una menor biomasa aerea y radical. Estos 
efectos se manifestaron a partir de los 120 días de inicio del ensayo, originando la 
completa mortandad en el tratamiento SiBP2. Los resultados sugieren que se originó 
fitotoxicidad por la presencia de una elevada disponibilidad de Ciu en los suelos 
enmendados con biosólidos. En relación al Zn, la Discaria americana se comporta como 
exclusora, debido a la elevada concentración de Zn en biomasa radical comparado con 
biomasa aérea. Se concluye en que esta especie no es adecuada para ser utilizada como 
fitoestabilizadora en suelos arenosos enmendados con biosolidos de características 
semejantes a los utilizados en este trabajo de Tesis, en dosis equivalentes de 150 t·ha-1. 
Por el contrario, la Discaria americana no manifestó efectos fitotóxicos en los suelos 
enmendados con biosólidos más cenizas. Estos resultados ponen de manifiesto que la 








El aprovechamiento de residuos orgánicos de origen urbano para restaurar suelos 
degradados constituye un destino aceptable desde el punto de vista ecológico y 
económico. Los biosolidos presentan altos contenidos de materia orgánica y nutrientes 
que, a priori, les confieren un alto potencial para ser utilizados en la restauración de 
suelos degradados, mejorando las propiedades físicas, químicas y biológicas de los suelos. 
Sin embargo, su uso puede implicar el ingreso de elementos traza a los suelos, que podría 
ocasionar diversos riesgos si su biodisponibilidad en los suelos es elevada, siendo 
necesaria su estabilización o reducción.  
Los suelos enmendados con materiales orgánicos no suelen dejarse desnudos. El 
establecimiento de una cobertura vegetal contribuye a disminuir los procesos de 
mineralización de la materia orgánica recientemente incorporada, minimiza la dispersión 
de partículas a través del viento y/ o procesos de escorrentía, y reduce la transferencia 
hídrica a través del suelo, pudiendo combinarse con fitotecnologías de remediación.  
Recientemente, se manifestó un creciente interés por el uso de plantas nativas para estas 
fitotecnologías, con el fin de reducir cualquier efecto negativo originado por la 
introducción de especies exóticas en el ecosistema. Este trabajo de Tesis analizó la 
capacidad que presenta la Discaria americana para fitorremediar Cu y Zn en suelos 
enmendados con biosólidos en comparación con Lolium perenne. 
Se realizó un bioensayo de germinación para evaluar los efectos de dosis crecientes de 
biosólido puro y biosólido enriquecido con sus propias cenizas sobre ciertos parámetros 
de germinación de raigrás (Lolium perenne L.) y discaria (Discaria americana), sin 
observarse efectos fitotóxicos en ninguna de las dos especies. Solo el raigrás manifestó 
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una merma significativa en el porcentaje de germinación con la mayor dosis de biosólido 
más cenizas, relacionado con la elevada CE del extracto. 
Posteriormente, se analizó la influencia de la actividad radical de la Discaria americana y 
raigrás (Lolium perenne L.) sobre la distribución de Cu y Zn entre las distintas fracciones 
edáficas al cabo de 180 días en un suelo de textura arenosa enmendado con biosólidos o 
biosólido enriquecido con sus propias cenizas. 
A lo largo del ensayo, se observó una redistribución de Cu y Zn. A su vez, la actividad 
radical del raigrás y la discaria modificó los equilibrios entre las fracciones edáficas de Cu y 
Zn en el suelo enmendado con biosólidos o con biosólidos mezclado con sus propias 
cenizas.  
A los 180 días de iniciado el ensayo, la concentración de Cu en la fracción intercambiable 
se encontró, en casi todos los tratamientos, por debajo del límite de cuantificación. A su 
vez, se observó una disminución en la concentración de Cu-MO en los suelos sin 
enmendar implantados con raigrás y con discaria con respecto a los suelos sin planta. En 
los suelos enmendados, la concentración de Cu en la fracción orgánica se encontró 
inversamente relacionada con el pH, mientras que se observó una correlación positiva 
entre Cu-INOR y pH. Por el contrario, la concentración de Zn-INT al finalizar el ensayo fue 
significativamente más elevada en los suelos enmendados con B y Z comparado con día 1. 
Dicho incremento fue superior en el suelo enmendados con B comparado con el suelo 
enmendado con Z. La concentración de Zn-MO se mantuvo en el mismo orden a lo largo 
del ensayo, mientras que la concentración de Zn-INOR fue la fracción que experimentó el 
mayor incremento en los suelos enmendados con B o Z, encontrándose estrechamente 
relacionada con el pH del suelo. En general, la presencia de Discaria americana y raigrás 
favorecieron el incremento de Zn-INOR.  
El análisis de material vegetal indico que, si bien el raigrás resultó ser una especie apta 
para tecnologías de remediación de suelos degradados  enmendados con biosólido o 
biosólido más cenizas, la Discaria americana presentó síntomas de fitotoxicidad, 
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posiblemente por una elevada disponibilidad de Cu en los suelos enmendados con 
biosólidos, aunque no se descartan factores no cuantificados en este ensayo que 
posteriormente originaron la necrosis de las plantas en todos los tratamientos con 
biosólidos.  Las elevadas dosis de aplicación de biosólidos utilizadas en este ensayo 
pudieron haber maximizado estos efectos. En relación al Zn, la Discaria americana se 
comportó como especie exclusora, debido a la elevada concentración de Zn en biomasa 
radical comparada con biomasa aérea. Cabe destacar que la Discaria americana no 
manifestó efectos fitotóxicos en los suelos enmendados con biosólidos más cenizas. Estos 
resultados ponen de manifiesto que la matriz inorgánica de los biosolidos fue capaz de 
retener elementos traza en formas de menor biodisponibilidad. 
Las determinaciones efectuadas en este trabajo de Tesis constituyen un aporte 
importante al conocimiento de la capacidad de esta especie nativa para estabilizar Cu y Zn 
en suelos enmendados con biosólidos. Sin embargo, las características de los biosólidos, y 
la concentración y propiedades de otros elementos o sustancias que pueden estar 
presentes en los biosólidos juegan un rol fundamental en la disponibilidad de los 
elementos estudiados y su potencial fitotoxicidad. Por estos motivos, estas enmiendas 
deben ser cuidadosamente estudiados para aprovechar las ventajas que presentan poara 
la remediación de suelos degradados, minimizando los posibles impactos negativos que 
podrían generarse como consecuencia de su uso.   
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Biosolids (B) may contain various types of environmental pollutants, which 
can exert phytotoxic effects in plants. The effect of aqueous extracts on 
seed germination and the primary root growth of discaria (Discaria 
americana) obtained from different soil- application rates of B and a mixture 
of B and incinerated B were investigated. The objective was to evaluate the 
potential use of discaria for the stabilization of B-amended soils. Ryegrass 
(Lolium perenne L.) was used for comparison. Compared to ryegrass, 
relative seed germination (RSG) was significantly lower for discaria. RSG of 
discaria and rye grass was inversely correlated to the electrical conductivity of 
extracts, although a significant adverse effect was only observed for ryegrass 
with the highest dose of the mixture of B and incinerated B. This dose also 
produced a reduction in the germination index of discaria, which could not be 
correlated with the parameters studied. The B extracts did not exert any 
significant adverse effect on the relative root growth of both species. An 
increase in relative root growth and germination index was observed for 
discaria with a field application rate equivalent of 156 t DW ha−1 of B, 
suggesting a stimulating effect of the amendment. The results obtained in this 
study suggest that germinated seedlings of discaria might be used for the 
stabilization of B-amended soils. However, further greenhouse and field 
experiments should be performed to confirm these findings. 
 
Key words Discaria americana, Lolium perenne L, phytostabilization, biosolids 





Land application of biosolids (B) is a feasible way to restore degraded or 
marginal soils. Amelioration of soil properties is related to the increase of 
organic carbon provided by the stable organic matter pool of B (Torri, Alvarez, 
and Lavado, 2003). Agricultural application of B also offers the possibility of 
recycling nitrogen (N), phosphorus (P), and other plant nutrients (Wong et al., 
2001). However, the concentration and availability of potentially toxic 
elements (PTEs) in B represent a risk of soil contamination. Copper 
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(Cu) and zinc (Zn) are the most important PTEs found in the B of Buenos Aires City, 
Argentina (Torri and Lavado, 2002). The agricultural land application of sewage sludge 
is not a common practice in Argentina, where it is discarded in non-agricultural soils as 
landfarming after aerobic stabilization, and to a minor extent as land filling. 
Worldwide, B production as a result of wastewater treatment is rapidly increasing. 
Therefore, incineration is being used in some countries for volume reduction and energy 
recovery (Bierman and Rosen, 1994). This practice results in a sterile ash in which organic 
compounds have been destroyed, removing unpleasant odor, reducing the original volume, 
and thus facilitating handling of waste. The liming potential of incinerated B is derived from 
the hydrolysis of Na2O, K2O, and CaO and losses of acidic anions are accompanied with 
emissions of acidic gases (Zhang, Yamasaki, and Nanzyo, 2001). Nonetheless, disposal 
of resulting ash still poses an important waste-management problem, because non-volatile 
elements such as PTE are concentrated in ash and it cannot be directly land applied. 
Mixing B with its own ash may offer a potentially viable utilization of both wastes as soil 
amendment, because B may act as an adsorptive medium for the PTE concentrated in the 
ash, decreasing PTE availability (Torri, 2001). Moreover, the studies performed over three 
soil samples of representative soils of the Pampas region of Argentina showed that the use 
of B with 30% DM of its own incinerated ash (ash-spiked biosolids) as a soil amendment 
may not pose a significant risk of soil, water, or plants contamination with Cd, Cu, lead (Pb), 
or Zn (Torri and Lavado 2008a; Torri and Lavado, 2008b), providing supporting evidence 
for the protection theory (McBride, 1995). 
Ash-spiked biosolids (AB) may also be a possibility for rehabilitating massive wastes 
from metal mining such as tailings. Mine tailings are generally deficient in plant nutrients 
and have a low water-holding capacity (Forsberg and Ledin, 2003). Moreover, weathering 
factors may produce exhaustive leaching of PTE, resulting in the migration of metals to the 
surrounding environment and contributing to soil contamination and groundwater pollution. 
These metals may be stabilized in non-available forms within the organic and inorganic 
matrix of AB. In this way, metal toxicity is reduced and the amendment may serve to 
improve physical characteristics of tailings and as a slow-release nutrient source (Wong, 
2003). Nevertheless, AB have to be carefully tested before large-scale application, even in 
marginal or degraded soils, due to its high metal content. 
Plants have been used in recent years for the cleanup and/or in situ immobilization 
of available PTE from B-amended soils (Mc Grath, Zha, and Lombi, 2001). Rhizosphere- 
induced adsorption and precipitation reduce PTE availability (Vangronsveld, Van Assche, 
and Clijsters, 1991; Vangronsveld et al., 1993), and the plant cover prevents PTS dispersion 
caused by water or wind erosion. It has been suggested that the soil application of B might 
provide PTE in potentially toxic, labile forms (McBride, 1995), which can inhibit or delay 
seed germination and plant growth. Another problem arising from the land application of 
non-digested B is the potentially phytotoxic nature of the compounds generated as a result 
of the intense organic matter mineralization (Zucconi et al., 1985), such as ammonia (Britto 
and Kronzucker, 2002), ethylene oxide (Wong, Cheung, and Cheung, 1983), low molecular 
weight organic acids (Chaney, 1983), or organic pollutants such as phenolic compounds 
(Polymenakou and Stephanou, 2005). 
Seed germination is the first step in plant development; any adverse effect at this stage 
will have a direct impact on the plant’s survival (Wang, 1992). Bioassays based on seed 
germination and primary root growth are simple and rapid methods to assess phytotoxicity 
(Zucconi et al., 1985), as well as present several advantages such as sensitivity, simplicity, 
and low cost (Wang et al., 2001; Munzuroglu and Geckil, 2002). These bioassays are 




also useful to select species that are tolerant to contaminants and for screening the dose 
of B for land application. Ryegrass (Lolium perenne L.) has been extensively used in B-
amended soils (Pascual et al., 2004) and for the revegetation of metalliferous waste 
(Arienzo, Adamo, and Cozzolino, 2004). This species produces high dry matter yields and 
accumulates elevated amounts of PTE. Discaria (Discaria americana) is an actinorhizal 
xerophytic shrub widely distributed from southeastern Brazil to northern Patagonia in 
Argentina (Tortosa, 1983). This species lives in symbiosis with an actinomycete of the 
genus Frankia. The symbiosis occurs in root nodules and biological nitrogen fixation takes 
place, making actinorhizal plants ecologically important as pioneer community plants in 
land reclamation, reforestation, and soil stabilization (Richards et al., 2002). Discaria has 
been recently found to tolerate Zn concentrations up to 2000 mg Zn2+ kg−1 dry soil (Cusato 
et al., 2007), but its behavior when grown on sludge-amended soils is still unknown. 
The objective of the present study was to investigate the effect of aqueous extracts of 
different soil-application rates of B or AB on seed germination and primary root growth of 
discaria (Discaria americana) compared with ryegrass (Lolium perenne L.), with the aim 
of evaluating the potential use of discaria for metal stabilization of B-amended soils. 
 
MATERIALS AND METHODS 
Soils, B, and AB Characterization 
Non-digested B from the southwestern outskirts of Buenos Aires City was provided 
by the local water operator, Aguas Argentinas S.A. The B was dried at 60 ◦C before grinding 
and sieving (<2 mm) and then split into two portions. One portion was incinerated at 500◦C 
in a muffle furnace. The obtained ash was thoroughly mixed with a portion of the sieved B, 
resulting in a new mixed waste of B plus 30% dry matter weigh of its own incinerated ash 
(AB). 
Composed soil samples (10 subsamples, 0–15-cm depth) of a Typic Hapludoll (U.S. 
Soil Taxonomy) of the Pampas region of Argentina, were taken near the town of Carlos 
Casares. The soil was air-dried, ground, and passed through a 2-mm sieve. 
 
Amendments 
Increasing land-application rates of B or AB were evaluated at a maximum field- 
application rate equivalent of 156 t DW ha−1 or 267 t DW ha−1, respectively. The highest 
dose of AB was calculated to apply the same amount of organic matter as in the highest B 
treatment dose. Both amendments were mechanically mixed with the soil. Four replicates 
were made for each treatment and included: 
 
1. Control: soil without amendment 
2. BS2: soil amended with 2% (DW/DW) of B 
3. BS 4: soil amended with 4% (DW/DW) of B 
4. BS 6: soil amended with 6% (DW/DW) of B 
5. ABS 2: soil amended with 2% (DW/DW) of AB 
6. ABS 4: soil amended with 4% (DW/DW) of AB 
7. ABS 6: soil amended with 6% (DW/DW) of AB 
8. ABS 8: soil amended with 8% (DW/DW) of AB 
9. ABS 10: soil amended with 10% (DW/DW) of AB 








Seed Germination Test 
A germination bioassay based on the standard procedure developed by Zucconi et al. 
(1981) was carried out. Water extracts of the nine treatments were prepared by mixing 
5 g of dry control or amended soils with 50 mL distilled water. The suspensions were 
stirred mechanically for 30 min, maintained for 60 h at 60◦C, centrifuged at 3600 rpm 
for 45 min, and filtered through Whatman N◦ 42 filter paper. Seeds of discaria (Discaria 
americana) were collected in its natural habitat, on coastal dunes in La Lucila del Mar, 
Buenos Aires, Argentina (36◦ 22rS, 56◦ 43rW). Forty seeds of ryegrass (Lolium perenne L) 
or discaria were placed on two layers of sterile filter paper in 10-cm Petri dishes and a 6 
mL aliquot of each extract was added. The dishes were placed in a germination chamber 
and maintained at 27◦C in the dark at 75% of humidity. Distilled water was used to keep 
seeds moist if necessary. Seeds were considered germinated when the primary root reached 
5 mm (USEPA, 1982). Seed germination and root length were measured. Percentages of 
RSG, relative root growth (RRG), and germination index (GI) after exposure to B extracts 
were calculated according to the formula proposed by Zucconi et al. (1985) and Hoekstra, 
Boske, and Lantinga (2002): 
RSG (%) number seeds germinated in amendment extract 100 
number of seeds germinated in control 
RSG (%) mean root length in the sludge extract 100 
mean root length in control 





Soil and amendments. Total organic carbon (TOC) content was determined by 
wet oxidation (Amato, 1983), total N was measured using the Kjeldhal method (Bremner 
and Mulvaney, 1982) while total P was determined as described by Blakemore, Searle, 
and Daly (1987). Cation exchange capacity (CEC) was determined using a sodium acetate 
method (Chapman, 1965). Soil particle-size distribution was determined with the pipette 
method (Miller and Miller, 1987), and the pH and EC were measured using a 1:2.5 
sample/water ratio. Total Zn, Cd, Cu, and Pb in soil B and AB were solubilized by acid 
digestion with a 2:5 mixture of hydrofluoric and nitric acids (Shuman, 1985) and determined 
with a flame atomic absorption spectrophotometer (FAAS) The detection limits for Cd, Cu, 
Pb, and Zn were 0.5, 0.1, 0.5, and 0.1 µgg −1, respectively. A standard B, codified as CRM 
145 and certified by the BCR (the Community Bureau of Reference, now the European 
Union “Measurement and Testing Programme”), has been used as a reference material 
to know the reliability of the acid-digestion procedure. Results showed a good agreement 
between the obtained and certified values for the metals analysed (accuracy <10%). 
Water extracts. Total N, dissolved organic carbon (DOC), pH, and electrical 
conductivity (EC) were determined in the water extracts of the nine treatments. The DOC 
in the water extracts was measured immediately after centrifugation and filtering of the 
solution samples, using a Shimadzu TOC-5000 analyzer (Shimadzu Scientific Instruments, 
Inc., Columbia, MD, USA). Total Cd, Cu, Pb, and Zn were also determined in all extracts 
by FAAS. 






The effects of amendments on RSG, RRG, and GI were analysed using the Statistics 
package (Statistics 7.0, 2000). One-way analysis of variance was carried out to compare 
the means of different treatments; where significant F-values were obtained, differences 
between individual means and the control mean were tested using the Tukey test at a 0.05 
level of probability. Correlations among variables were analyzed by linear regression and 
stepwise linear regression. 
 
RESULTS AND DISCUSSION 
Characterization of Soil, B, and AB 
Characteristics of the Typic Hapludoll, B and the AB are presented in Table 1. Total 
N contents in B or AB were moderate. Argentine regulations for land application of B are 
similar to USEPA 503 rule (USEPA, 1993). These regulations apply to any B containing 
material and would therefore limit the use of B or AB mixtures in land application. Cd and 
Cu in both amendments were below the maximum permissible concentration of PTE, since 
the “exceptional quality” B (EQ) limit is 39 mg kg−1 for Cd and 1500 mg kg−1 for Cu. 
Total Zn concentration in B was 2500 mg kg−1, which is very close to the EQ limit of 2800 
mg kg−1, but Zn in AB was higher than the EQ limit. On the other hand, Pb concentration 
in both amendments was higher than the EQ concentration of 200 mg kg−1. Based on 
these analyses, it would appear that large applications of these amendments would have the 
greatest potential to increase soil concentrations and plant tissue concentrations of Pb and 
Zn. 
EC, pH, total N, DOC, and total Cu and Zn concentrations in the nine extracts are 
shown in Table 2. In all cases, Cd and Pb were below the analytical detection limits. 
Increasing the application rates of B or AB resulted in significant higher total N and EC 
values in the extracts as compared to the control. The EC was related to the amounts of 
soluble salts in the B, which were accumulated during the treatment of sewage sludge 
with chemicals such as Ca(OH)2 as flocculating and conditioning agents (AGN, 2006). 
Higher levels of B or AB in soils resulted in higher EC values. However, no significant 
 
Table 1 Selected properties of the Typic Hapludoll, pure B and AB 
 
 Typic Hapludoll B AB 
Clay (%) 19.2   
Silt (%) 23.2   
pH 5.12 5.82 6.17 
TOC (g kg−1) ∗ 28.6 251 176 
Total N (mg g−1) 2.62 19.3 21.3 
Total P (mg g−1) 1.07 7.2 8.6 
EC (dS m−1) 0.61 0.9 0.89 
CEC (cmol(c) kg−1) 22.3 12.0 nd 
Total Cd (mg kg−1) < 0.5 10.1 13.1 
Total Cu (mg kg−1) 22 490.6 662.8 
Total Pb (mg kg−1) 18 407.6 554.4 
Total Zn (mg kg−1) 55 2500 3150 











Table 2 General chemical characterization of substrates under assessment: control, soils amended with increasing doses of BS or ABS. Different letters in the same column indicate significant 
differences at the 0.05 probability level (n = 4).  
In the soil In treatment extract 
 
 Total Cu (mg kg−1) Total Zn (mg kg−1)  EC (dS/m) pH Total N (µg l−1) DOC (µg C.l−1) Cu (µg l−1) Zn (µg l−1) 
Control 22.00a 55.00a  0.060e 7.64b 0.0093d 0.073d 0.0010c 0.0030b 
B2   31.37a 103.9a  0.114de 7.64b 0.0156cd 0.168cd 0.0100b 0.0305ab 
B4   40.74a 152.8a  0.198cd 7.83ab 0.0124cd 0.107cd 0.0115b 0.0515a 
B6   50.11a 201.7a  0.33b 7.86ab 0.0374ab 0.379ab 0.0225a 0.0420a 
AB 2 34.82a 116.9a  0.144cde 7.83ab 0.0203bcd 0.192bcd 0.0185a 0.0350a 
AB 4 47.63a 178.8a  0.202cd 8.23a 0.0218bcd 0.209bcd 0.0240a 0.0405a 
AB 6 60.45a 240.7a  0.225c 7.94ab 0.0218bcd 0.209bcd 0.0230a 0.0595a 
AB 8 73.26a 302.6a  0.342ab 7.76b 0.0296abc 0.294abc 0.0215a 0.0545a 
AB10 86.08a 364.5a  0.439a 7.61b 0.0420a 0.430a 0.0195a 0.0515A 
 
 





differences in EC were observed among soil amended with B (BS) 2 and soil amended with 
AB (AB 2 or BS 4 and ABS 4 Salinity from unweathered ash is usually considered to be 
the most important limiting factor for plant production (Paramasivan, Sajwan, and Alva, 
2006). However, AB did not initially increase the amounts of soluble salts in the amended 
soils compared to B-amended soils. Total N concentration in the extracts increased in 
soil that was amended with B or AB, due to the low molecular weighproteinic material 
contents in the amendments (Torri, 2001). The pH value of the extracts varied from 7.61 
to 8.23, with no statistical differences between control and amended soils. It is well known 
that B tends to increase the acidity of the soils as a result of proton release from organic 
matter decomposition and mineralization of NH4+-N. On the other hand, carbonation 
has been recognized to be an important weathering process affecting alkaline metallic 
oxides produced during B incineration, resulting in a decrease in pH (Meima et al., 2002). 
However, no organic matter mineralization or weathering processes occurred at the moment 
the extracts were made, so the pH values obtained in the extracts may be ascribed to the 
slightly higher pH of amendments as compared to unamended soil. 
Cu and Zn concentrations significantly increased in BS and ABS extracts compared 
to the control. Moreover, an increment in Cu and Zn concentration with increasing doses of 
B was observed. The results of the multiple-regression analysis performed separately for the 
two amendments indicated that Cu concentration in BS extracts was positively correlated 
with soil parameters like DOC and total Cu content (Table 3). The effect of DOC on Cu 
solubility is well documented: due to Cu high binding affinity for DOC, soluble Cu–DOC 
complexes are stable and DOC is able to mobilize Cu from the solid phase into solution 
(Römkens, Hoenderboom, and Dolfing, 1999). On the contrary, the Zn concentration in BS 
extracts was negatively correlated with DOC and pH (Table 3). Zn is less easily complexed 
by organic matter than Cu and in soil solution it occurs mostly in free forms or as inorganic 
complexes (Xiao, Ma, and Sarigumba, 1999). On the other hand, research has shown that 
Zn has a relatively high affinity for sorption on the surfaces of Fe and Mn oxides, especially 
with an increase in soil pH (Luo and Christie, 1998; Zheljazkov and Warman, 2004). The 
increased sorption with an increase of soil pH, and the fact that minimum Zn solubility 
occurs at pH 7 to8 (Xiao et al., 1999) explains the negative correlation between soil pH 
and Zn concentration in BS extracts. 
Although Cu and Zn concentrations significantly increased in all ABS extracts 
compared to the control, increasing rates of AB did not result in significant increases 
(P < 0.05) in Cu or Zn concentration in the extracts. The availability of Cu and Zn in 
AB-amended soils depends on the chemical forms of these metals in the amendment. Cu 
and Zn are likely to be tightly retained by sorption mechanisms on the inorganic and organic 
components of this material instead of being released to soil solution (Torri and Lavado, 
 
Table 3 Multiple linear regression coefficients for soluble Cu and Zn in the extracts of substrates under assessment 
 
 Treatment R2 SD 
Cu BS −0.0099 + 0.029 DOC + 4.42 10 −4 Cusoil 0.9546 0.00450 
ABS −0.161 + 0.021 pH + 2.52 10 −4 Cusoil 0.73 0.00450 
Zn BS −0.034 − 0.006 pH − 0.105 DOC + 6.29 10 −5 Znsoil 0.89 0.0087 
ABS 0.009 + 1.43 10 −4 Znsoil 0.52 0.01517 
Cu soil: total Cu concentration in amended soil (mg kg−1); Zn soil: total Zn concentration in amended soil (mg 
kg−1). 




2008a; Torri and Lavado, 2008b). The results of the multiple-regression analysis in ABS 
treatments indicate that the Cu solution concentration increased with an increase in pH 
and total Cu in soils (Table 3). This seems to be a contradiction, for an increase in soil 
pH implies increased metal sorption due to deprotonation of surface sites. Nonetheless, 
in lime-treated B, Hsiau and Lo (1998) reported a shift of Cu from the organically bound 
fraction to the exchangeable fraction. Some other authors have also reported that liming 
increased Cu availability (Aarab et al., 2006; Jamali et al., 2007) and attributed this fact 
to the irreversible dissolution of organicallybound Cu, which enhanced the formation of 
DOC–Cu complexes (Leita and De Nobili, 1991). Such complexes are more mobile and 
less readily adsorbed in soil (Neal and Sposito, 1986); thus, they are more easily extracted. 
The Zn concentration in ABS extracts was positively correlated with total Zn content (Table 
3). Although pH is a major factor that significantly affects metal availability, no correlation 
was observed between the Zn concentration in ABS extracts and this soil parameter. This 
result suggests that the stabilization of Zn that was achieved by incineration does not depend 
on soil pH in the 7.6–8.2 range, in which the minimum Zn solubility occurs (Xiao et al., 
1999). 
The Cu and Zn levels in extracts of all treatments used in this work were below 
toxicity limits for a wide range of vegetable species (Geiger, Federer, and Sticher, 1993); 
thus, no phytotoxic effects were expected for discaria. Cusato et al. (2007) reported that 
even 2000 mg kg−1 of Zn delayed discaria growth, but caused no phytotoxic symptoms. 
 
Phytotoxicity Assays 
Seed germination. Seed germination and root length in each plate were measured 
for ryegrass seeds after 6 d and for discaria seeds after 13 d. No germination delay was 
observed among treatments for ryegrass or discaria seeds. The percentages of RSG remained 
at a high level for all treatments in ryegrass assay, in spite of the increasing application 
rates of B or AB. Although there was a trend of decreasing the percentage of ryegrass 
RSG accompanied with increasing application rate of B (Table 4), a significant decrease 
of ryegrass RSG (P < 0.05) was only observed when the seeds were treated with the 
highest concentration of AB (ABS 10). These results could not be attributed to high Cu or 
Zn concentration, for there were no statistical differences among Cu or Zn concentrations 
 
Table 4 Percentages of RSG, RRG, and GI of ryegrass (Lolium perenne L.) and discaria (Discaria 
Americana); different letters in the same column indicate significant differences at the 0.05 probability 
level based on Tuckey test 
 
  Ryegrass    Discaria  
RSG RRG GI  RSG RRG GI 
BS 2% 101.1a 87.4a 88.6a  71.3a 103.0ab 73.4ab 
BS 4% 94.2ab 92.4a 87.2a  70.5a 93.6ab 66.0ab 
BS 6% 93.4ab 91.7a 86.0a  99.5a 146.6a 145.9a 
ABS 2% 97.6a 107.7a 105.0a  95.0a 94.2ab 89.5ab 
ABS 4% 94.8ab 88.9a 84.4a  70.5a 93.74ab 66.1ab 
ABS 6% 90.9ab 89.7a 81.7a  66.0a 91.8ab 60.6ab 
ABS 8% 96.4ab 94.8a 92.3a  59.3a 130.8a 77.6ab 
ABS 10% 83.8c 90.2a 77.3a  54.5a 76.6ab 41.7B 




= + = 
= + = 
within all AB extracts. Besides, it has been reported that concentrations of Cu up 
to 0.5 mg kg−1 and of Zn up to 30 mg kg−1 did not show primary toxicity for ryegrass 
seed germination (Wong and Bradshaw 1982). The concentrations of Cu and Zn in B or 
AB extracts in this study were almost 10-fold lower. Our data suggest that the inhibition 
of ryegrass seed germination in ABS 10 was mostly due to an osmotic effect. Salts can 
affect seed germination either by restricting the supply of water and/or causing specific 
injury to the metabolic machinery through ions (Mohammed and Sen, 1990; Pujol, Calvo, 
and D´ıaz, 2000). We observed a negative correlation between seed germination of ryegrass 
and EC in both BS and ABS extracts (CE (dS m−1) –35.90 RSG 102.96, R2 0.60, P < 
0.05). 
Compared to ryegrass, RSG was significantly lower for discaria, indicating that 
germination of this species was more sensitive than ryegrass to B-soluble components. 
RSG varied in a range from 54 to 99.5%. According to Zucconi et al. (1981), there is a 
phytotoxic effect when RSG is lower than 80–85%. No significant differences on RSG 
between B or AB treatments were observed (Table 4). As in ryegrass, there was a trend 
of decreasing values of RSG along with increasing concentration of AB dose (Table 4). 
Even though salinity did not cause significant decreases in RSG for discaria, a negative 
correlation was observed between seed germination of discaria and EC in AB treatments 
(EC (dS m−1)    –113.6 RSG    99.7, R2     0.73, P < 0.05). This tendency was not 
observed in B treatments. On the contrary, an increase in RSG in BS6 was observed. It has 
been reported that Cu and Zn uptake had a stimulating effect on the activity of hydrolytic 
enzymes of bean seeds during germination (Zeid and Abou El Ghate, 2007). In our case, 
there appeared to be no clear relation between discaria RSG in BS 6 treatment and the 
parameters measured. Further experiments should be performed to study this finding. 
RRG. Root elongation has been regarded as a more sensitive method than seed 
germination when used as a bioassay for the evaluation of phytotoxicity (Wang and Keturi, 
1990). According to Kapustka and Reporter (1993), seed germination is rather insensitive 
to many toxic substances: first, many chemicals cannot pass through seed coats and, second, 
the embryonic plant derives its nutritional requirements internally from the seed storage 
materials, making it isolated from the environment. Several other authors agree with this 
evidence (Dorn et al., 1998; Alvarenga et al., 2007). It has been reported that the toxic 
effects of metals on root elongation occurs through disturbing the equilibrium among ions 
when metal ions enter plants, inhibiting natural ion absorption, transportation, infiltration, 
and adjustment, resulting in metabolic disorders (Fernandez and Henriques, 1991; Li, 
Xiong, and Hu, 2003; Ni and Wei, 2003). In this study, no significant differences in RRG of 
ryegrass were observed with increasing B or AB application rates (Table 4). These results 
differ from those recorded by Wong and Bradshaw (1982), who reported a reduction of 
50% in root growth of ryegrass at Cu solution concentrations of 0.02 µg l−1. 
For the discaria seeds, slight differences in RRG could be observed (Table 4). In 
some cases, RRG exceeded 100% when seeds were in contact with BS or ABS extracts, 
suggesting a stimulating effect on root growth. An atypical increase in RRG was observed 
in BS 6 treatment. These results are difficult to be explained since RRG did not correlate 
with EC, DOC, pH, total N or Cu, and Zn content in the extracts. 
GI. GI is usually considered to be the most sensitive parameter that is able to account 
for the low toxicity affecting root growth and seed germination (Zucconi et al., 1981). A 
GI above 80–85% has been regarded as an indicator of phytotoxin-free composts (Zucconi 
et al., 1981), whereas GI values over 100% suggest a growth-stimulating effect on plant 




growth (Keeling, Paton, and Mullett, 1994). GI values for ryegrass varied 
from 105% to 77%, with no significant differences among treatments (Table 
4). GI values for discaria varied from 41.7% to 145.9%, with the highest 
value in BS 6 and the lowest value in ABS 10. The reduction of GI has been 
attributed by other authors to the release of high concentrations of ammonia or 
low molecular weight organic acids (Wong, 1985; Fja¨llborg and Dave, 2004; 
Fuentes et al., 2004). Unfortunately, we did not measure both parameters. 
Although EC, total N, and DOC were significantly higher in ABS 10 
compared to the other treatments, we found no relationship between GI values 
for discaria and total N or DOC concentration in the extracts (r = 0.0010). 
 
CONCLUSIONS 
The results obtained in this study show that the concentration of Cd, Cu, 
Pb, and Zn in B- and AB-amended soils extracts were low enough to cause no 
phytotoxic effect on discaria or ryegrass species. In general, total N, Cu and 
Zn concentration, EC, and DOC in the extracts increased with increasing 
doses of both amendments. The use of AB did not show dramatic differences 
in these parameters as compared with B. Relative seed germination was 
generally lower for discaria compared to ryegrass, indicating that this species 
is more sensitive to B-soluble components during the germination period. A 
negative correlation could be established between relative seed germination of 
ryegrass and discaria and EEC. The RRG and GI of ryegrass were not 
significantly affected with the increasing B- or AB-application rate. An 
increase in RRG and GI was observed for discaria with a B field-application 
rate equivalent to 156 t DW ha−1, suggesting a stimulating effect of the 
amendment. As seed germination of discaria was more sensitive to phytotoxic 
substances than root elongation, germinated seedlings of discaria might be a 
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